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duram, mas na intensidade com que acontecem. 
Por isso, existem momentos inesquecíveis, coisas 
















A contaminação do solo e da água subterrânea com compostos 
derivados de petróleo vem-se intensificando como resultado da extração, 
refino, distribuição e armazenamento desses produtos. Entre os 
compostos encontrados na gasolina destacam-se os BTEX (benzeno, 
tolueno, etilbenzeno e xileno) que, por serem altamente tóxicos, 
representam perigo potencial ao ambiente em caso de derramamento. A 
biorremediação é um processo que utiliza a ocorrência natural de 
microrganismos para degradar substâncias perigosas, constituindo uma 
alternativa para a remediação de derramamentos de óleos e tratamento 
de ambientes contaminados. Este trabalho teve por finalidade avaliar a 
influência do etanol e de sulfato na biodegradação de gasolina E10 
(mistura de gasolina com 10% de etanol em volume) a partir de 
experimentos de campo. Para atender esses objetivos, após um 
derramamento controlado do combustível E10, foi feita uma injeção de 
sulfato, seguida por monitoramento contínuo da migração e da 
degradação dos compostos presentes na mistura estudada, a partir de 
análises hidrogeoquímicas. Foram utilizadas também ferramentas de 
biologia molecular para verificar as características da degradação, a 
partir da identificação dos microrganismos presentes. O comportamento 
do etanol, os hidrocarbonetos monoaromáticos, os receptores de 
elétrons, os subprodutos metabólicos e os dados de cinética de 
degradação do experimento de Bioestimulação com Injeção de Sulfato 
de E10 (BIS-E10) foram comparados com resultados provenientes de 
um experimento de Atenuação Natural Monitorada (ANM) com 
combustível E24 (ANM-E24). As taxas de atenuação do benzeno, 
tolueno e BTEX totais foram superiores em condições de menor 
proporção de etanol na mistura (E10) e presença de sulfato, quando 
comparadas com as correspondentes para o experimento de ANM, com 
E24 e sem adição de sulfato. A presença de subprodutos metabólicos 
(nitrito, ferro (II) e sulfeto) e de bactérias nitrito-redutoras (nirS), 
bactérias do gênero Geobacter e bactérias da classe Delta-
proteobactérias na água subterrânea,  suportam a ocorrência da 
degradação anaeróbia do combustível E10 por processos de nitrato-
redução, ferro(III)-redução, sulfato-redução, concomitantemente, 
mediante a utilização dos receptores de elétrons correspondentes. Por 
outro lado, a ausência de metano e de Arqueas metanogênicas 
demonstraram que o processo metanogênico não atuou na degradação 
do etanol e dos compostos BTEX na área de BIS-E10, sendo este o 
 
 
processo predominante na degradação do etanol e dos compostos BTEX 
no experimento de ANM. 
 
Palavras-Chave: Contaminação de águas subterrâneas, Biocombustível 







Contamination of soils and groundwater with compounds derived from 
petroleum has been increasing, as a result of extraction, refining, 
distribution and storage of these products. Among the compounds found 
in gasoline BTEX (benzene, toluene, ethylbenzene and xylene) stand out 
by for its toxicity which represents potential danger to the environment 
in case of spill. Bioremediation is a process that uses naturally occurring 
microorganisms to degrade substances, representing an alternative for 
cleaning oil spills and treating contaminated environments. The current 
work aimed to evaluate the influence of ethanol and sulfate in gasoline 
E10 (blend of 10% ethanol in volume) biodegradation from field 
experiment. In order to meet these goals, after a controlled release of the 
E10 fuel, an anaerobic biostimulation with sulfate injection (BSI) was 
done followed by continuous monitoring of migration and degradation 
of the compounds in the mixture studied through hydrogeochemical 
analyzes. Molecular biology tools were used to identify microorganisms 
which are associated with redox degradation process. The behavior of 
ethanol, monoaromatic hydrocarbons, electron acceptors and metabolic 
by-products, and the data of degradation kinetics of E10 experiment 
(BSI-E10) were compared with those obtained from a Monitored 
Natural Attenuation experiment with E24 fuel (MNA-E24). The kinetics 
of benzene, toluene and total BTEX degradation was faster in the case 
of BSI-E10 experiment, when compared with the MNA-E24 
experiment, with more content of ethanol in the blend and without 
sulfate addition. The presence of metabolic by-products (nitrite, iron (II) 
and sulfide) and specific bacterial communities (nitrite reductase (nirS), 
Geobacter and Deltaproteobacteria) in groundwater, support the 
concomitance of anaerobic degradation of E10 fuel by nitrate-, iron- and 
sulfate-reducing processes, using the corresponding electron acceptor. 
Moreover, the absence of methane and methanogenics archea 
demonstrated that methanogenic did not act in the ethanol and BTEX 
degradation in the BSI experiment, meanwhile, this process, was 
predominant for the ethanol and BTEX degradation of in the MNA 
experiment. 
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1.1 ORGANIZAÇÃO DA DISSERTAÇÃO 
 
O texto da dissertação está dividido em cinco capítulos; o 
primeiro capítulo contextualiza esta pesquisa abordando aspectos gerais 
sobre a utilização de biocombustíveis e as problemáticas ambientais 
associadas com a contaminação de ambientes subsuperficiais, que 
justificam a realização deste tipo de trabalho. Apresentam-se também os 
objetivos a serem atingidos e a estrutura de organização da dissertação 
nos capítulos subsequentes.  
O capítulo 2 refere-se aos assuntos relevantes do tema proposto; 
descrevem-se algumas características do biocombustível utilizado, com 
ênfase na questão da contaminação das águas subterrâneas, e 
apresentam-se alguns conceitos fundamentais para a compreensão de 
processos de biodegradação, suas implicações e abordagens de estudo. 
Além disso, são apontados diversos trabalhos desenvolvidos em relação 
aos temas mencionados, a modo de revisão do estado da arte. 
O capítulo 3, correspondente a materiais e métodos. Caracteriza 
primeiramente a área onde foi desenvolvido o experimento e logo a 
metodologia adotada na análise das variáveis indicadoras de 
biodegradação. Nesta seção descreve-se também o tratamento dos dados 
obtidos. No capítulo 4 são apresentados e discutidos os resultados em 
função dos objetivos do trabalho. As conclusões gerais que sintetizam as 
principais considerações referentes ao desenvolvimento da pesquisa e as 
recomendações para futuros trabalhos são apresentadas no capítulo 5. 
Finalmente, são apresentadas as referências que contribuíram para a 
realização deste trabalho, e na seção referente a anexos e apêndices têm-
se algumas informações importantes para uma melhor compreensão 
deste documento. Nos anexos A e B são mostrados os cálculos relativos 
à quantidade de reagentes (sulfato de sódio e hidróxido de sódio) 
utilizados no experimento. No anexo C é apresentada uma 
caracterização da área antes da liberação do E10, no anexo D são 
apresentados os valores de solubilidade efetiva, segundo a Lei de Raoult 
e no anexo E é mostrada uma representação em planta de uma área 
experimental cujos dados foram comparados com os obtidos na área 
onde foi desenvolvido este trabalho. No apêndice A é apresentado um 
gráfico com os dados de precipitação após a liberação do 
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biocombustível E10 e nos apêndices B, C e D são mostrados os valores 
de concentração dos compostos analisados, para cada um dos 
experimentos comparados. No apêndice E são discriminados os 
resultados das análises moleculares, e, finalmente, no apêndice F é 
mostrado um mapa conceitual elaborado para a abordagem deste 




Na atualidade, a questão dos recursos energéticos é um tema de 
preocupação universal. A escassez dos recursos fósseis, associada ao 
incessante crescimento da demanda e aos diversos fenômenos climáticos 
ocasionados em virtude do excesso de gases poluentes do ar, 
principalmente o dióxido de carbono, têm impulsionado, no mundo 
inteiro, o desenvolvimento de políticas que favoreçam fontes energéticas 
alternativas. 
Frente a este panorama, a utilização de biocombustíveis torna-se 
uma alternativa promissora, sendo incluídos nesta categoria os derivados 
de biomassa renovável que podem substituir, parcial ou totalmente, 
combustíveis de petróleo e gás natural em motores à combustão ou em 
outro tipo de geração de energia. Os principais biocombustíveis 
disponíveis são o etanol, o biogás, o bioéter e o biodiesel. O etanol 
como aditivo em combustíveis fósseis é amplamente utilizado em 
diferentes teores de mistura, desde 5 até 85% (v/v). As misturas de 
etanol de baixo nível, com teores de até 10%, são classificadas como 
"substancialmente similares" à gasolina, podendo, assim, serem 
empregadas nos motores sem qualquer modificação (USEPA, 1991; 
BNDES-CGEE, 2008). Dentre os vários países que usam etanol em sua 
gasolina, Alemanha (BMU, 2011), China (FAO, 2006), Colômbia 
(REY, 2006), EUA (EIA, 2007), Jamaica e Tailândia (FAO, 2006) 
possuem uso obrigatório de E10 (gasolina com 10% de etanol em 
volume) em todo o território, ou em alguns estados; enquanto que na 
Austrália o uso é opcional (DHS, 2010). Em Malaui, a utilização de E10 
está sujeita à disponibilidade de etanol no mercado (DONALD, 2011). 
Na União Europeia existe uma proposta sobre a obrigatoriedade do uso 
de 10% de biocombustíveis até 2020 (BNDES- CGEE, 2008). 
No Brasil, o desenvolvimento na utilização do etanol como 
combustível foi estabelecido em 1975, com o início do Programa 
Brasileiro de Etanol, o Pró-Álcool, a partir do qual o governo aprovou a 
mistura de etanol na gasolina entre 1,1% e 25% em cada litro de 
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combustível. O objetivo deste programa foi reduzir os custos da 
importação de 550 milhões de barris de petróleo, equivalentes a US$ 
11,5 bilhões, além de evitar a emissão de 110 milhões de toneladas de 
gás carbônico na atmosfera (MASIERO; LOPES, 2008). A gasolina 
comercial brasileira possui uma mistura de etanol entre 20 a 25% (v/v), 
dependendo da disponibilidade de álcool no mercado, estando hoje 
vigente a Portaria MAPA n°678, de 31 de agosto de 2011, que fixa em 
20% o percentual obrigatório de adição de álcool etílico anidro 
combustível à gasolina (BRASIL, 2011a). O Brasil é considerado um 
pioneiro mundial no uso de biocombustíveis, sendo atualmente o etanol, 
produzido a partir da cana-de-açúcar, e o biodiesel, os principais 
biocombustíveis utilizados no país (ANP, 2010).  
A contaminação de recursos naturais associada ao uso de 
combustíveis fósseis é outro aspecto importante a ser apreciado quando 
são discutidas as problemáticas ambientais relacionadas a estas fontes de 
energia. Dentre as diversas formas de contaminação que comprometem 
o solo e a água, aquela envolvendo produtos derivados de combustíveis 
fósseis vem se intensificando como resultado da maior extração, refino, 
distribuição e armazenamento de petróleo e seus derivados. Esta 
problemática torna-se ainda mais preocupante já que a contaminação por 
combustíveis pode alcançar águas subterrâneas, levando o problema a 
ecossistemas mais remotos. 
Nas últimas décadas, as águas subterrâneas passaram a exercer 
um importante papel como fonte de abastecimento, constituindo uma 
grande reserva estratégica de água doce do planeta. Sua abundância, 
qualidade, baixo custo de exploração e facilidade de captação fazem 
deste recurso uma emergente alternativa ao aumento dos custos 
relacionados ao uso de águas superficiais cada vez mais poluídas. 
Estima-se, atualmente, que dois bilhões de pessoas no mundo utilizam 
água subterrânea (IUGS, 2007). Segundo os dados da Pesquisa Nacional 
de Saneamento Básico de 2008, no Brasil há um expressivo 
aproveitamento de mananciais subterrâneos através de poços artesianos, 
verificando-se esta utilização em 3545 (63,7%) municípios (IBGE, 
2008). Isto mostra um aumento com respeito ao mencionado no Censo 
de 2000 (IBGE, 2003), no qual se informava que aproximadamente 61% 
da população brasileira era abastecida com água subterrânea, sendo que 
6% se auto abastecia com águas de poços rasos, 12% de nascentes ou 
fontes e 43% de poços profundos. Outra vantagem deste recurso 
relaciona-se com as possibilidades de exploração tanto em áreas rurais 
como urbanas (SILVA et al., 2002).  
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As fontes e causas da contaminação das águas subterrâneas são 
numerosas e tão diversas como as atividades humanas (UNESCO, 
2002). Dentre estas, destacam-se as atividades agrícolas, tanques e/ou 
fossas sépticas, aterros sanitários, depósitos subterrâneos de produtos 
químicos e lançamento de dejetos industriais nos corpos d’água 
(BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994; UNESCO, 2002). Outra fonte de 
risco para este recurso é representado pelo número crescente de 
acidentes com vazamentos de combustíveis, o que vem despertando a 
atenção da comunidade científica, na busca por soluções eficazes 
(BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994; CORSEUIL; MARINS, 1997; 
HOLLIGER et al., 1997; AZAMBUJA; CANCELIER; NANNI, 2000; 
CORSEUIL; KAIPPER; FERNANDES, 2004; MARIANO, 2006; 
CASTELLO; MOREIRA; BRAGA, 2011).  
Dentre os muitos compostos nocivos ao meio ambiente, os 
hidrocarbonetos monoaromáticos presentes em concentrações 
significativas na gasolina, conhecidos coletivamente como BTEX 
(benzeno, tolueno, etilbenzeno e xilenos), destacam-se por apresentar 
elevadas mobilidade e toxicidade (capacidade inerente de um agente 
causar efeitos adversos em um organismo vivo) quando comparados a 
outros hidrocarbonetos de petróleo (TISSOT; WELTE, 1984 apud 
NAKAGAWA; SATO; FUKUI, 2008; DEAN, 1985 apud REINHARD 
et al., 1997; DOU et al., 2008). Os BTEX são considerados compostos 
perigosos que, em contato com os seres humanos podem atacar o 
sistema nervoso central, fígado, rins e pulmões e causar doenças como 
câncer e leucemia (KULKAMP, 2003). Por serem altamente tóxicos, 
estes compostos, quando detectados, devem ser removidos do ambiente 
para mitigar seus impactos, o que às vezes constitui um grande desafio 
tecnológico.  
Devido à ampla utilização global das águas subterrâneas, a 
proteção deste recurso adquire um valor de vital importância. Embora se 
considere que as mesmas sejam menos vulneráveis à contaminação do 
que as superficiais, já que existe uma camada de solo que as protege, as 
ações de remediação podem ser mais dispendiosas ou inclusive não 
haver tecnologia adequada para tal, por ser um dos meios mais difíceis 
de remediar (US EPA, 1999; LOVLEY, 2001, UNESCO, 2002).  
Dentre as estratégias de descontaminação existentes, as técnicas 
in situ destacam-se por causarem menos alterações ao meio ambiente, 
serem mais econômicas e por apresentarem facilidades em suas 
aplicações. Nas últimas décadas tem aumentado o interesse em 
metodologias biológicas, coletivamente denominadas como 
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biorremediação intrínseca ou atenuação natural monitorada, que 
poderiam auxiliar a reduzir o risco de poluentes orgânicos no solo e 
efetivamente restaurar sítios contaminados (ANDREONI; 
GIANFREDA, 2007). Estas metodologias baseiam-se na ocorrência 
natural dos microrganismos os quais podem utilizar substâncias tóxicas 
como fonte de energia ou alimento, e, assim, degradá-las num processo 
conhecido como biodegradação.  
Embora o uso de biocombustíveis apresente benefícios, a adição 
de etanol à gasolina pode trazer complicações maiores num cenário de 
contaminação em ambientes subterrâneos. O crescente uso da gasolina 
misturada com etanol associado à  potencial liberação deste produto no 
subsolo, tem estimulado o interesse nos processos de biodegradação e as 
interações  entre o etanol e os BTEX em plumas de contaminação tanto 
em solos como em águas subterrâneas (CORSEUIL et al., 1998; 
HEERMANN; POWERS, 1998; ALVAREZ, 2002; SILVA; 
ALVAREZ, 2004; SILVA; RUIZ-AGUILAR; ALVAREZ, 2005; 
CHEN; BARKER; GUI, 2008; MONTEIRO RAMOS, 2010).  
Por ser o etanol um cossolvente, a sua presença aumenta 
significativamente a solubilidade aquosa dos hidrocarbonetos de 
petróleo. Desta maneira, pode incrementar o impacto destes compostos 
tóxicos ao influenciar a degradação, migração e destino dos mesmos na 
água subterrânea (HEERMANN; POWERS, 1998; CORSEUIL; 
KAIPPER; FERNANDES, 2004). Pode-se esperar, assim, que a 
contaminação de aquíferos por uma mistura de álcool e gasolina seja 
mais complexa que a produzida somente pela gasolina pura.  
Apesar de existirem pesquisas sobre o efeito do etanol na 
degradação dos BTEX, ainda permanecem muitas questões relacionadas 
à sua influência na degradação dos hidrocarbonetos sob diferentes 
proporções do álcool na mistura e condições de receptores de elétrons e 
nutrientes. Considerando que o incentivo à produção e à incorporação 
do etanol como combustível tem-se tornado uma política mundial, as 
pesquisas relacionadas à compreensão dos processos de degradação de 
misturas de combustíveis e a avaliação de técnicas que estimulem a 
biodegradação destas misturas adquirem grande relevância.  
O presente projeto foi desenvolvido no Laboratório de 
Remediação de Águas Subterrâneas (REMAS), da Universidade Federal 
de Santa Catarina que, em parceria com a Petrobras, tem uma trajetória 
de mais de 15 anos de estudos na Linha de Pesquisa de biodegradação 






Este trabalho tem como objetivo geral avaliar a influência do 
etanol e do sulfato na biodegradação de compostos aromáticos em águas 
subterrâneas contaminadas com misturas de gasolina e etanol. 
 
Os objetivos específicos são os seguintes: 
 
 Avaliar a degradação dos compostos BTEX frente a distintas 
proporções de etanol na mistura; 
 
 Avaliar a degradação dos compostos BTEX da gasolina em 
presença/ausência de sulfato; 
 
 Identificar as populações de microrganismos responsáveis pela 
degradação anaeróbia in situ dos contaminantes do combustível 
E10 mediante a utilização da técnica de RT-PCR (Reação em 







2 REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
O presente trabalho contou com uma metodologia de revisão 
bibliográfica em função dos resultados de um estudo de relevância, 
realizado a partir de palavras-chave (SILVA, 2010). A aplicação desta 
metodologia visou à contextualização e fundamentação científica do 
tema proposto, mediante a identificação dos principais autores, 
conceitos, metodologias e resultados já obtidos. Para isto, foi realizado 
um levantamento bibliográfico inicial a partir da consulta de bases de 
dados nacionais e internacionais, previamente selecionadas, e da leitura 
dos artigos escolhidos.  
 
2.1 BIOCOMBUSTIVEL E10: COMPOSIÇÃO E 
CARACTERÍSTICAS 
 
Embora o conceito de biocombustíveis tenha sido vislumbrado há 
muito tempo, foi a partir da década de 60 do século passado que foi 
retomada a idéia de utilizar derivados de biomassa renovável que podem 
substituir, parcial ou totalmente, combustíveis derivados de petróleo e 
gás natural na geração de energia. Dentre os eventos que marcaram estas 
iniciativas destaca-se a promulgação do Clean Air Act nos Estados 
Unidos, que permitiu uma ordenação jurídica para regular as emissões 
contaminantes (US EPA, 2012a). Na atualidade, os principais 
biocombustíveis disponíveis no mercado são o etanol (produzido a partir 
de cana-de-açúcar ou milho), o biogás (produzido a partir da biomassa), 
o bioéter (produzido a partir de biomassa), e o biodiesel (produzido a 
partir de óleos vegetais ou de gorduras animais). O etanol de cana-de-
açúcar, usado puro ou adicionado à gasolina, é considerado um 
biocombustível avançado, capaz de reduzir as emissões de gases do 
efeito estufa em pelo menos 50%, quando comparado com a gasolina, 
segundo a agência de proteção ambiental norte-americana - 
Environmental Protection Agency, US EPA (2010).  
O E10 é um biocombustível constituído por gasolina e etanol 
(anidro)
1
, em uma proporção de 90% e 10% em volume, 
                                                          
1Álcool anidro: álcool com no mínimo 99,5 % de pureza que é usado como aditivo na gasolina 
(US EPA, 2009a). 
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respectivamente. Nos itens a seguir, são descritas as principais 
características da gasolina e do etanol, as quais permitem entender o 
comportamento dos compostos e assim avaliar o destino e transporte dos 




A gasolina é uma mistura complexa de hidrocarbonetos 
inflamáveis e voláteis, derivados do petróleo, com 3 a 12 carbonos. Em 
sua composição, os componentes majoritários são parafinas com cadeias 
ramificadas e cicloparafinas (alcanos e cicloalcanos), hidrocarbonetos 
aromáticos e olefinas (alcenos) (SAX; LEWIS, 1987). Não existe uma 
fórmula química específica que a defina, sendo a sua composição 
extremamente variável, dependendo da origem e do tipo de petróleo que 
a gerou, dos processos utilizados no refino e da existência ou não de 
aditivos que são adicionados para melhorar a octanagem da mistura. 
Dentre os componentes da gasolina, os hidrocarbonetos 
monoaromáticos, conhecidos coletivamente como BTEX (benzeno, 
tolueno, etilbenzeno e xileno), destacam-se por sua concentração na 
gasolina, a sua solubilidade aquosa, e sua estimada toxicidade ou 
carcinogenicidade (BARKER; PATRICK, 1985 apud RISER-
ROBERTS, 1992). A estrutura química de um composto determina suas 
propriedades físico-químicas e, desta maneira, seu comportamento e 
distribuição no ambiente. Os anéis benzênicos presentes na estrutura dos 
hidrocarbonetos aromáticos (Figura 2.1) lhes confere estabilidade 
química, dificultando a sua degradação pelos microrganismos. 
 
Figura 2.1 – Estrutura química dos compostos BTEX.  
 
 
No Brasil, a Resolução CONAMA Nº 420/2009 dispõe sobre 




Benzeno Tolueno Etilbenzeno Xileno
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de substâncias químicas, visando tanto à manutenção de sua 
funcionalidade e a proteção da qualidade das águas superficiais e 
subterrâneas como as ações a serem tomadas. Os valores propostos para 





) e etilbenzeno (300µg.L
-1
) 
(BRASIL, 2009), diferem dos valores máximos permitidos para 
consumo humano definidos nos Anexos VII e X da Portaria n° 
2.914/2011. As concentrações máximas permitidas, de acordo com os 
padrões de potabilidade previstos na mencionada Portaria n° 2.914/11, 









, respectivamente (BRASIL, 2011b). 
Diversos países têm adotado, ou adaptado, os parâmetros e respectivos 
valores guias propostos pela Agência de Proteção Ambiental dos 
Estados Unidos e a Organização Mundial da Saúde na definição de suas 
próprias diretrizes para a qualidade da água potável (PRODUCTIVITY 
COMMISSION, 2000; DSF, 2006). Na Tabela 2.1 apresenta-se uma 
comparação entre os padrões de potabilidade do Brasil e de alguns 
países que utilizam o combustível E10, mostrando as concentrações 
máximas permitidas para os compostos BTEX.  
 
Tabela 2.1 – Valores máximos de concentração de BTEX permitidos de 











Brasil 5 170 200 300 BRASIL (2011b) 
Austrália 1 800 300 600 NHMRC (2011) 
Canadá 5 24 2,4 300 FPT (2010) 
EUA 5 1000 700 10000 US EPA (2009b) 
ONU 10 700 300 500 WHO (2006) 
UE 1 - - - Council. Dir. (1998) 
 
Em virtude da dificuldade de se caracterizar um vazamento 
envolvendo petróleo e os seus derivados, uma vez que não é possível um 
teste individual para cada um dos seus componentes, os BTEX são 
utilizados como parâmetros quantitativos de uma contaminação (DEQ, 





O etanol é um álcool derivado de biomassa vegetal que pode ser 
utilizado puro ou como aditivo em combustíveis fósseis, em diferentes 
teores de mistura (US EPA, 1991). Por ser um produto de fontes 
renováveis, o consumo do etanol com esses fins vem aumentando no 
mundo inteiro (USEPA, 2010). O etanol, ou álcool etílico, caracteriza-se 
por ser um composto orgânico de cadeia curta, infinita solubilidade 
aquosa e deriva principalmente da fermentação da cana-de-açúcar ou do 
milho. Com respeito ao etanol, não existem especificações na legislação 
sobre as concentrações máximas permitidas para águas e solos (US 
EPA, 1977), sendo considerado uma ótima alternativa como 
combustível e oxigenante da gasolina (WORLDWATCH INSTITUTE, 
2007).  
 
2.1.3. Propriedades Físico-químicas do etanol e dos BTEX 
 
As propriedades físico-químicas definem o transporte e destino 
dos compostos orgânicos no ambiente, assim como também as taxas de 
remoção por degradação química e biológica. Em situações de 
contaminação de ambientes subsuperficiais por combustíveis é 
fundamental ter conhecimento sobre o comportamento destes 
contaminantes. Para isto, torna-se importante considerar as propriedades 
que influenciam a mobilidade dos compostos orgânicos: massa 
molecular, solubilidade em água, pressão de vapor e os coeficientes de 
partição entre os meios, como a constante da Lei de Henry e os 
coeficientes de partição octanol-água e carbono orgânico-água 
(SCHWARZENBACH; GSCHWEND; IMBODEN, 2003). Algumas 
propriedades físico-químicas dos compostos BTEX e do etanol são 
mostradas, a continuação, na Tabela 2.2. Uma vez que um determinado 
composto orgânico entra em contato com a água, algumas moléculas 
deixam a fase orgânica e dissolvem na água, enquanto outras moléculas 
de água entram na fase orgânica. Quando o fluxo de moléculas que saem 
e entram na fase orgânica, está balanceado, significa que o sistema 
alcançou o equilíbrio e, neste momento, a quantidade de moléculas 
orgânicas presentes na água representa a solubilidade em água de um 
determinado composto orgânico.  
O coeficiente de partição octanol-água (Kow) é definido como a 
relação entre a concentração em equilíbrio de um composto orgânico 
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entre o octanol e a água.  O octanol é escolhido como parâmetro por ser 
o solvente orgânico mais comumente utilizado para predizer a partição 
dos compostos orgânicos entre fases orgânicas e a água. Desta forma, o 
Kow descreve a tendência de partição de um composto entre uma fase 
orgânica e uma fase aquosa podendo determinar o caráter hidrofóbico 
dos compostos. Assim, quanto maior for esta relação, maior é a 
hidrofobicidade do composto. Outro fator de importância no 
comportamento de um composto é o Koc, coeficiente de partição do 
contaminante na fração orgânica do solo, o qual depende das 
propriedades físico-químicas deste contaminante e da porcentagem de 
carbono orgânico do solo (SCHWARZENBACH; GSCHWEND; 
IMBODEN, 2003). O baixo valor de Koc do etanol constitui uma 
vantagem em caso de derramamentos deste composto, seja puro ou 
adicionado à gasolina, pois representa uma baixa sorção pelo solo.  
A pressão de vapor (piL) representa a afinidade de um 
determinado composto pela fase gasosa, em relação às fases líquidas ou 
sólidas, e provê, também, importante informação quantitativa das forças 
de atração entre as moléculas de um composto na fase condensada. O 
conhecimento da pressão de vapor de um composto é importante na 
determinação das constantes de equilíbrio para a partição dos compostos 
orgânicos entre a fase gasosa e outras fases, líquidas ou sólidas.  
A densidade (ρi) é obtida como o quociente entre a quantidade de 
massa m e o volume v que essa quantidade ocupa. Quando se estabelece 
uma razão entre a densidade de uma substância e a densidade da água 
fala-se de densidade relativa. Outra propriedade essencial para calcular a 
transferência de determinados compostos para o ar e a água é a 
Constante de Henry (KH), a qual se define como a razão de partição ar-
água que caracteriza a abundância de um composto na fase gasosa em 
equilíbrio com a fase aquosa (BEDIENT et al., 1994; 
SCHWARZENBACH; GSCHWEND; IMBODEN, 2003).  
44 
 































Etanol C2H6O 46,05 infinita -0,31 0,09 78,3 3,90 0,7893 5,0E-6 
Benzeno C6H6 78,1 1780 2,13 1,91 80,1 4,10 0,8765 5,5E-3
 
Tolueno C7H8 92,2 515 2,69 2,37 110,6 3,57 0,8669 6,71E-3 
Etilbenzeno C8H10 106,2 152 3,13 2,73 136,2 3,09 0,8670 8,87E-3 
orto-(o)-xileno C8H10 106,2 220 3,15 2,75 144,4 2,95 0,8802 5,58E-3 
meta-(m)-xileno C8H10 106,2 160 3,20 2,79 139,1 3,04 0,8842 7,20E-3 
para-(p)-xileno C8H10 106,2 215 3,18 2,77 138,1 3,07 0,8611 5,70E-3 
FONTE: Mackay et al. (2006a) 
Notas: valores determinados a 25 °C 
45 
 
Para misturas de contaminantes a solubilidade efetiva de cada 
composto é proporcional à sua fração molar conforme a Lei de Raoult:  
 




Sei: solubilidade efetiva do composto i na mistura; 
xi: fração molar (xi) de um composto na mistura; 
Si: solubilidade do composto puro i. 
 
A máxima solubilidade aquosa de cada um dos compostos BTEX 
de acordo com a Lei de Raoult é mostrada no ANEXO D. 
 
2.2 CONTAMINAÇÃO DAS ÁGUAS SUBTERRÂNEAS POR 
DERRAMAMENTO DE COMBUSTÍVEIS 
 
2.2.1. Importância das águas subterrâneas  
 
 Define-se como água subterrânea aquela que ocorre abaixo do 
nível de saturação ou nível freático, presente nas formações aflorantes e 
parcialmente saturadas, e nas formações geológicas profundas 
totalmente saturadas (FEITOSA et al., 2008). Ao se infiltrar no solo, a 
água da chuva passa por uma porção do terreno chamada de zona não 
saturada, a qual se estende desde a superfície do solo até a parte superior 
da franja capilar, onde os poros estão preenchidos com água e ar (Figura 
2.2). A região acima do nível do lençol, que compreende a franja capilar 
é denominada zona vadosa. A pesar da mencionada distinção entre uma 
e outra, os termos zona vadosa e zona não saturada são frequentemente 
tratados como sinônimos. Parte da água infiltrada no solo é absorvida 
pelas raízes das plantas e por outros seres vivos ou evapora e volta para 
a atmosfera. O restante da água, por ação da gravidade, continua em 
movimento descendente. No seu percurso, o excedente de água 
acumula-se em zonas mais profundas, preenchendo totalmente os poros 








Figura 2.2 – Esquema do zoneamento subterrâneo em relação à 
saturação de água.  
 
FONTE: Adaptado de US EPA (2012b). 
 
O limite entre a zona não saturada e saturada é a franja capilar. 
Quando se perfura um poço raso, o nível da água observado representa a 
profundidade do lençol freático naquele ponto, que é chamado de nível 
freático, nível d’água ou nível potenciométrico (IRITANI; EZAKI, 
2008). Quanto mais homogêneos o tamanho e a distribuição dos grãos, 
maior é a interconexão entre poros e a capacidade do aquífero em 
transmitir água.  
A água subterrânea tem se tornado uma fonte alternativa de 
abastecimento de água para o consumo humano, em virtude tanto da 
escassez como da poluição das águas superficiais, que encarecem os 
custos de tratamento, em níveis de potabilidade. Em geral, as águas 
subterrâneas são potáveis e dispensam tratamento prévio, pois os 
processos de filtração e depuração do subsolo promovem a purificação 
da água durante a sua percolação no meio. Uma questão muito 
importante a ser destacada é que as águas subterrâneas são um recurso 
frágil, o que significa que, uma vez contaminadas, as atividades de 
remediação são complexas e caras (NRC, 1994; US EPA, 1999; 
LOVLEY, 2001; UNESCO, 2002; BRASIL, 2008; FAO, 2011).  
A contaminação de águas subterrâneas por derramamentos de 
combustíveis que contêm gasolina é uma das possíveis ameaças de sua 
qualidade devido à alta toxicidade dos hidrocarbonetos monoaromáticos 
BTEX. Os casos de contaminação de solo e águas subterrâneas por 
hidrocarbonetos derivados de petróleo são cada vez mais freqüentes. 








ambientais para a sociedade (US EPA, 1997a; US EPA, 1999; 
FINOTTI; CAICEDO; RODRIGUEZ, 2001) pela magnitude do impacto 
e o potencial dano à saúde humana.  
 
2.2.2. Distribuição dos contaminantes em subsuperfície 
 
Uma vez no ambiente subterrâneo, os contaminantes tendem a se 
propagar através das zonas vadosa e saturada do solo, podendo estar em 
quatro estados distintos: como fase livre não aquosa, ou produto puro 
NAPL, do inglês non aquous-phase liquid; sorvidos na matriz do solo; 
volatilizados na fração gasosa do solo ou dissolvidos na água 
(WIEDEMEIER et al., 1999b). A infiltração da precipitação e o fluxo 
da água subterrânea causarão a dissolução dos compostos solúveis do 
NAPL e, consequentemente, a formação de uma pluma de 
contaminantes dissolvidos. Após um derramamento, os contaminantes 
solubilizados na água subterrânea estão sujeitos a diferentes 
mecanismos de transporte, como advecção, dispersão e sorção, além de 
processos de biodegradação (WIEDEMEIER et al., 1999b). A advecção 
é o mecanismo de maior influência na migração do contaminante em 
subsuperfície, como consequência do movimento da água subterrânea. 
Este mecanismo depende das propriedades do aquífero como a 
porosidade efetiva, condutividade hidráulica, gradiente hidráulico e é 
independente das propriedades dos contaminantes. A dispersão pode 
causar o espalhamento longitudinal, transversal e vertical da pluma e a 
sorção pode reter o contaminante na matriz do solo.  
Em casos de derramamentos de misturas de gasolina e etanol em 
sistemas subsuperficiais, algumas considerações sobre o transporte e a 
influência dos compostos na mistura devem ser destacadas. Como o 
etanol é completamente solúvel em água, transfere-se rapidamente para 
a fase dissolvida podendo se espalhar por uma área maior e, inclusive, 
mais longe da fonte de contaminação, acompanhando o fluxo da água 
subterrânea. O etanol frequentemente está presente na gasolina em 
concentrações mais altas que os BTEX de tal forma que, nas águas 
subterrâneas impactadas por misturas de gasolina e etanol, existiriam 
também maiores concentrações de etanol do que de BTEX (CORSEUIL 
et al., 1998). Além disso, o etanol atua como cossolvente dos compostos 
BTEX, é dizer que aumenta a solubilidade destes compostos na água 
(CORSEUIL; MARINS, 1997, HEERMANN; POWERS, 1998, 
CORSEUIL; FERNANDES, 1999; POWERS et al., 2001; RUIZ 
AGUILAR et al., 2002; SILVA et al., 2002; CORSEUIL; KAIPPER; 
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FERNANDES, 2004, SILVA; RUIZ-AGUILAR; ALVAREZ, 2005, 
MACKAY et al., 2006b; NUNES; CORSEUIL, 2007; FERIS et al., 
2008, CHEN; BARKER; GUI, 2008). Isto ocorre porque os BTEX são 
miscíveis nos álcoois primários que, por sua vez, são altamente solúveis 
em água, de forma que quando a mistura gasolina-etanol entra em 
contato com a água, o etanol passa para a fase aquosa aumentando a 
solubilidade dos BTEX nesta fase. O comportamento dos BTEX se vê 
afetado pela presença de etanol, devido à possibilidade do aumento da 
sua solubilidade e mobilidade na água subterrânea. Assim, a presença de 
etanol em derramamentos de gasolina pode aumentar o tempo que os 
processos naturais de atenuação levam para eliminar os contaminantes 
presentes na água subterrânea (COSTA; CORSEUIL; WEND, 2006). 
Desta maneira, em estudos de contaminação de águas subterrâneas com 
misturas de combustíveis, a avaliação do comportamento do etanol e a 
sua influência na degradação dos compostos BTEX se tornam 
imprescindível. 
 
2.3 BIODEGRADAÇÃO DE COMPOSTOS ORGÂNICOS: 
INFLUÊNCIA DO ETANOL NA BIODEGRADAÇÃO DOS 
COMPOSTOS BTEX 
 
O processo de biodegradação transforma os contaminantes 
orgânicos em compostos inócuos à saúde humana pela quebra ou 
degradação dos compostos orgânicos por meio do metabolismo de 
microrganismos (WIEDEMEIER et al., 1996) de forma aeróbia e/ou 
anaeróbia. Quando ocorre um evento de contaminação de ambientes 
subterrâneos por hidrocarbonetos, devido à alta demanda bioquímica de 
oxigênio, os processos anaeróbios acabam se tornando os mecanismos 
responsáveis pela degradação dos contaminantes (BARCELONA; 
HOLM, 1991; SUFLITA; SEWELL, 1991; VROBLESKY; BRADLEY; 
CHAPELLE et al., 1996; WIEDEMEIER et al., 1999b; HUTCHINS; 
MILLER, 1998; YERUSHALMI; MANUEL; GUIOT, 1999; 
ANDERSON; LOVLEY, 2000). A adição de biocombustíveis, como o 
etanol ou o biodiesel, aos combustíveis derivados de petróleo favorece 
ainda mais a predominância de condições anaeróbias durante o processo 
de biodegradação destas misturas em ambientes subterrâneos 
(CHIARANDA, 2011).  
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2.3.1. Biodegradação anaeróbia 
 
O esquema geral da degradação anaeróbia de compostos 
orgânicos é composto pelas etapas de hidrólise, acidogênese, 
acetogênese e metanogênese. Para que os compostos orgânicos possam 
ser transportados através da membrana celular microbiana, eles devem 
ser transformados em moléculas orgânicas menores (hidrólise) pela ação 
de enzimas excretadas por microrganismos. Desta maneira, carboidratos 
serão convertidos em açúcares solúveis, proteínas em aminoácidos 
enquanto que lipídeos em ácidos graxos de cadeia longa (AGCL) e 
glicerol (BLOCK; BEALE, 2004). A contaminação da água subterrânea 
por hidrocarbonetos de petróleo frequentemente resulta em condições 
anaeróbias no aquífero, pois a degradação microbiana dos compostos 
orgânicos reduz rapidamente o oxigênio dissolvido (SUFLITA; 
SEWELL, 1991; VROBLESKY; BRADLEY; CHAPELLE, 1996). 
Existem na literatura estudos que mostram que as estratégias de 
tratamento anaeróbias in situ são preferíveis em relação às aeróbias, 
visto que os receptores de elétrons anaeróbios são relativamente baratos, 
podem ser facilmente adicionados em ambientes subterrâneos, e são 
quimicamente mais estáveis que o oxigênio, podendo atuar, assim, nas 
proximidades da fonte de contaminação (BARCELONA; HOLM, 1991; 
HUTCHINS; MILLER, 1998; YERUSHALMI; MANUEL; GUIOT, 
1999; ANDERSON; LOVLEY, 2000). Os receptores de elétrons mais 
desejáveis são os que possuem alta solubilidade em água, como nitrato e 
sulfato, por exemplo, assim como alta capacidade para transferir 
elétrons (WEINER et al., 1998; ULRICH; SUFLITA, 2002).  
 
2.3.2. Fatores de influência na Biodegradação 
 
A biodegradação é um processo que ocorre naturalmente quando 
existem condições ambientais favoráveis para a atividade metabólica de 
microrganismos específicos. Ao utilizar compostos orgânicos como 
fonte de energia ou alimento, os microrganismos podem degradar 
substâncias tóxicas. Existem requisitos básicos para a biodegradação 
(BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994) e, dessa maneira, são vários os 
fatores que determinam a ocorrência deste processo, incluindo: 
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Presença de Microrganismos 
 
A capacidade dos microrganismos para transformar formas de 
matéria orgânica (natural ou sintética) faz deles excelentes agentes para 
a biorremediação de contaminantes em ambientes subterrâneos. Os 
compostos xenobióticos são químicos sintéticos que não existem 
naturalmente na natureza e as suas moléculas são difíceis de serem 
degradadas. Porém, como os hidrocarbonetos têm estado em contato 
com microrganismos durante longos períodos geológicos, muitas 
bactérias têm adquirido a habilidade de utilizá-los como fonte de 
energia, manifestando assim o potencial para reduzir o impacto 
ambiental causado por contaminação com estes compostos (ATLAS, 
1977). 
 
Indução de enzimas degradadoras  
 
As enzimas influenciam a velocidade das reações químicas, nas 
células vivas, devido às propriedades catalíticas que apresentam estas 
proteínas (BLOCK; BEALE, 2004). Os compostos orgânicos serão 
degradados a uma taxa significativa somente se os microrganismos 
possuírem enzimas que catalisem a conversão de um determinado 
produto por meio de uma via metabólica. Portanto, a aclimatação ou 
indução de enzimas que catalisam as reações necessárias na população 
microbiana, é um fator importante na determinação da 
biodegradabilidade de determinados compostos (PARIS; STEEN; 
BAUGHMAN, 1983 apud RISER-ROBERTS, 1992). Existem enzimas 
que estão sempre presentes independentes da condição ambiental da 
área e são chamadas de enzimas constitutivas. No entanto, as enzimas 
que iniciam a biodegradação de muitos contaminantes são geralmente 
induzidas através da ativação de regiões específicas do genoma 
bacteriano. Quando um indutor está presente, o qual pode ser o substrato 
a ser degradado, se inicia uma cascata de reações bioquímicas que 
resultam na transcrição de genes que codificam a síntese das enzimas 
degradadoras necessárias (BLOCK; BEALE, 2004).  
 
Disponibilidade de nutrientes 
 
Os microrganismos necessitam de nutrientes essenciais, tais como 
fontes de carbono, nitrogênio, fósforo, enxofre, ferro e outros minerais, 
para os diversos processos próprios do seu metabolismo. Assim, o 
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nitrogênio é utilizado pelos microrganismos para sintetizar os grupos 
amino dos aminoácidos, fazendo parte das proteínas; o enxofre na 
síntese de aminoácidos específicos e para algumas coenzimas, o fósforo 
para a geração de ATP, para os fosfolipídios componentes da membrana 
celular e também na síntese de ácidos nucléicos. O potássio, o magnésio 
e o cálcio também são elementos necessários como cofatores para 





O pH de águas subterrâneas tem um importante efeito na 
presença e na atividade dos microrganismos. A maioria dos 
microrganismos presentes na água subterrânea se desenvolvem bem em 
faixas de pH de 6 a 8 (CHAPELLE, 2001, WIEDEMEIER et al., 
1999a), embora alguns deles possam tolerar maiores variações. A 
alcalinidade é importante na manutenção do pH das águas subterrâneas 
em relação com o sistema carbonato. Quando há presença de processos 
de biodegradação, diminui o oxigênio dissolvido e aumenta a 
concentração de dióxido de carbono (CO2) o que aumenta a alcalinidade 
da água subterrânea em aquíferos que possuem bicarbonato (HCO3
-
) 
como parte da sua matriz. Isto se deve a que o CO2 forma ácido 
carbônico, e este pode dissolver esses minerais aumentando a 




Outro fator de grande influência para o crescimento e a atividade 
metabólica dos microrganismos é a temperatura (WIEDEMEIER et al., 
1999a). Dependendo da faixa de temperatura, os microrganismos são 
denominados psicrófilos (0 a 20ºC) ou mesófilos (20 a 40ºC). As 
bactérias presentes em ambientes subsuperficiais são geralmente 
caracterizadas como mesófilas (CHAPELLE, 2001). Temperaturas mais 
altas estão associadas com atividades enzimáticas mais intensas e, 
consequentemente, taxas de biodegradação mais rápidas. Por outro lado, 
a temperatura afeta a solubilidade das espécies geoquímicas, como, por 
exemplo, os receptores de elétrons. Espécies químicas como o oxigênio, 
que é pouco solúvel em água, diminuem ainda mais a sua solubilidade 




Ausência de substâncias tóxicas ou inibitórias 
 
Uma das principais limitações para a biodegradação de uma 
substância esta relacionada com a concentração dos contaminantes, o 
que significa que em concentrações suficientemente altas, certas 
substâncias, podem causar uma inibição da atividade microbiana 
(BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994). Em casos de contaminação de 
águas subterrâneas, por exemplo, o processo de biodegradação somente 
ocorrerá uma vez que os processos hidrodinâmicos dispersem e diluam 
os contaminantes. 
 
Disponibilidade de receptores de elétrons 
 
Os microrganismos obtêm energia, na forma de moléculas de 
adenosina trifosfato (ATP), através de uma sequência complexa de 
reações de oxidação e redução onde há uma transferência de elétrons de 
um composto orgânico a um composto inorgânico em um processo 
denominado respiração (CHAPELLE, 2001). Os compostos inorgânicos 
que podem aceitar elétrons permitindo a oxidação completa de 
substratos orgânicos são chamados receptores de elétrons. Estes 
compostos desempenham um importante papel na ocorrência da 
biodegradação dos compostos contaminantes e determinam o modo de 
metabolismo (aeróbio ou anaeróbio) e as reações específicas que podem 
ocorrer (BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994; CHAPELLE, 2001). O 
papel dos receptores de elétrons na biodegradação dos contaminantes é 




Este fator se relaciona com a disponibilidade de receptores de 
elétrons, já que é a medida da habilidade de uma solução para conduzir 
a eletricidade e depende da concentração de íons. Desta maneira, 





O potencial redox (POR) é uma medida da atividade elétrica que 
indica a tendência relativa de uma solução a aceitar ou ceder elétrons. A 
oxidação é caracterizada pela perda de elétrons e a redução pelo ganho 
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dos mesmos, num processo que ocorre de forma simultânea, ou seja, 
quando uma substância libera elétrons (oxidação), outra os recebe 
(redução). Quando um ambiente possui elevadas concentrações de 
receptores de elétrons, se diz que tem potencial elétrico elevado e é 
considerado um ambiente oxidante. De acordo com o consumo de 
nutrientes, e de receptores de elétrons pela atividade microbiana, durante 
a biodegradação, o potencial redox diminui tornando o ambiente 
redutor. Devido a alguns processos biológicos que ocorrem somente 
dentro de uma faixa de valores de potencial redox, isto pode ser usado 
como um indicador qualitativo das condições aeróbias ou anaeróbias de 
um ambiente. Em geral, o POR de águas subterrâneas varia entre -400 e 
800 mV (WIEDEMEIER et al., 1999b). Assim, por representar uma 
medida da atividade dos elétrons, torna-se uma variável importante para 
a análise do processo de biodegradação de compostos orgânicos. 
Portanto, a avaliação das condições de oxidação-redução na pluma de 
contaminação na água subterrânea é um pré-requisito para o 
entendimento do comportamento dos contaminantes, e para a seleção da 
abordagem de remediação (CHRISTENSEN et al., 2000).  
Por ser a biorremediação um processo natural que envolve 
reações químicas e transformações de compostos orgânicos e 
inorgânicos, o entendimento dos processos de oxidação-redução podem 
auxiliar na compreensão das diversas fases de transformação da matéria 
e do comportamento de alguns microrganismos que participam do 
processo. Um entendimento dos mecanismos que controlam os 
processos predominantes de aceitação terminal de elétrons em aquíferos 
contaminados com hidrocarbonetos de petróleo é essencial para os 
estudos de contaminação de águas subterrâneas (VROBLESKY; 
BRADLEY; CHAPELLE, 1996). 
 
2.3.3. Termodinâmica dos receptores de elétrons 
 
As leis da termodinâmica determinam a ocorrência dos processos 
metabólicos próprios dos microrganismos. A energia livre de Gibbs 
(ΔGº), energia capaz de realizar trabalho, rege a ordem de ocorrência e 
eficiência das reações, de tal maneira que aquelas com ΔGº mais 
negativo são as mais favoráveis e acontecem espontaneamente. Segundo 
a termodinâmica, quanto maior energia livre liberada, maior a eficiência 
da reação, assim, os microrganismos utilizam preferencialmente aqueles 
receptores de elétrons que fornecem maior quantidade de energia 
durante a respiração (WIEDEMEIER et al., 1999a). O valor de ΔGº para 
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a oxidação da matéria orgânica (em kJ por equivalente-grama de matéria 
orgânica oxidada) responde à seguinte sequência: respiração aeróbia  
(-125 kJ/eq), desnitrificação (-119 kJ/eq), redução do manganês (-98 
kJ/eq), ferro(III)-redução (-42,2 kJ/eq), sulfato-redução (-25 kJ/eq) e 
metanogênese (-23 kJ/eq). Assim, a sequência no consumo dos 








>CO2, sendo o metabolismo aeróbio o mecanismo 
mais favorável termodinamicamente. A Figura 2.3 esquematiza a ordem 
de utilização dos receptores de elétrons em aquíferos contaminados. 
 
Figura 2.3 – Evolução geoquímica da água subterrânea. 
 
FONTE: Adaptado de Bouwer e McCarty (1984). 
 
A utilização dos receptores de elétrons no meio impactado pode 
ser explicada a partir da correlação entre potencial redox e a energia 
liberada para o entendimento da conformação de zonas de oxidação-
redução nas águas subterrâneas (STUMM; MORGAN, 1981; LOVLEY, 
2001). Segundo estes autores, os valores de POR dos diferentes 
processos de degradação seriam: +820 mV para degradação aeróbia, 
+740 mV para desnitrificação, +520 mV para redução do manganês, -50 
mV para ferro(III)-redução, -220 mV para sulfato-redução, e -240 mV 
para metanogêneses (Figura 2.4). Os valores de energia livre de Gibbs 
negativos, que correspondem a reações mais favoráveis, equivalem a 
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Figura 2.4 – Correlação entre o POR e a energia liberada para 
diferentes receptores de elétrons. 
 
FONTE: Adaptado de Stumm e Morgan (1981). 
 
Apesar da ordem mencionada para o uso preferencial dos 
receptores de elétrons, vários autores têm constatado que pode haver 
uma simultaneidade no consumo dos vários receptores de elétrons 
disponíveis no meio (EDMUNDS; MILES; COOK, 1984; BJERG et al., 
1995; WIEDEMEIER, 1999b; CHRISTENSEN et al., 2000; 
CUNNINGHAM et al., 2001; CHAPELLE et al., 2002; BORCH, 2010). 
Dependendo do tipo de receptor de elétrons presente, das condições de 
pH e do potencial redox, a biodegradação anaeróbia pode ocorrer 
através de nitrato-, ferro(III)- e sulfato-redução assim como também por 
metanogênese. Nos seguintes itens deste capítulo, são descritos os 
processos de oxidação da matéria orgânica em condições de 




A nitrato-redução, ou desnitrificação, é um processo no qual o 
nitrato (NO3
-
) é utilizado como receptor de elétrons durante a 
biodegradação da matéria orgânica. Este processo ocorre pela sucessão 
de reações catalisadas por diferentes microrganismos que podem gerar 
nitrito (NO2
-
) e nitrogênio molecular (N2) como subprodutos principais, 




  NO  N2O  N2 
(CHAPELLE, 2001). A primeira etapa da desnitrificação é a redução de 
nitrato a nitrito através da enzima nitrato redutase. Na segunda etapa, o 
nitrito é reduzido a nitrogênio molecular pela enzima nitrito redutase 

















































POR (mV)  




4e- + 4H+ + O2 2H2O
10e- + 12H+ + 2NO3 N2 + 6H2O
2e- + 3H+ + HCO3 + MnO2 (s)  MnCO3 (s) + 2H2O
e- + 2H+ + HCO3 + FeOOH (s)  FeCO3+ 2H2O
8e- + 9H+ + SO4
-2 HS- +4H2O









A ocorrência de nitrato-redução, em ambientes naturais, pode ser 
evidenciada pela detecção de baixas concentrações de nitrato em áreas 
contaminadas onde este receptor já esteve presente, ou através do 
aumento nas concentrações de nitrito. No entanto, a redução da 
concentração de nitrato pode também estar relacionada à assimilação 
bacteriana deste composto como fonte de nutrientes. Outra dificuldade 
em torno da caracterização deste processo relaciona-se com a 
instabilidade do nitrito no meio, já que logo após sua produção a partir 
do nitrato, ele é rapidamente metabolizado pela nitrito redutase, 
dificultando a sua detecção em forma de nitrito. Desta maneira, o 
processo de biodegradação de poluentes através da nitrato-redução, 
embora esteja ocorrendo, pode estar sendo subestimado.  
Durante o processo de nitrato-redução, a fonte de carbono é 
oxidada pelas bactérias desnitrificantes, conforme as equações abaixo, 
para o caso do etanol (Reação 1 e Reação 2) e benzeno (Reação 3) como 
substrato (CHEN; BARKER; GUI, 2008): 
 
CH3CH2OH +  0,8 (NO3)
−  → CH3COO
− +  0,4 N2 + 0,2 H




− +  1,6 (NO3)




−  + 6𝐻+  +  𝐶6𝐻6 → 6𝐶𝑂2  +  6𝐻2𝑂 +  3 𝑁2   
Reação 3 
 
Dentre os processos de remediação ativa, a nitrato-redução é um 
processo que vem se mostrando eficaz no auxílio do tratamento de áreas 
impactadas por derivados de petróleo. Reinhard et. al. (1997), em estudo 
de campo no qual foi injetada uma solução de nitrato e de sulfato em 
água subterrânea de posto de combustível, observaram que o nitrato foi 
consumido preferencialmente em relação ao sulfato na biodegradação 
dos BTEX, embora o benzeno (o composto de mais difícil degradação) 
tenha sido degradado com a combinação dos dois receptores de elétrons 
disponíveis. Cunningham et al. (2001), em estudo semelhante, 
constataram que a biodegradação do tolueno, etilbenzeno e m-xileno, na 
presença do nitrato, ocorreu em aproximadamente 10 dias, enquanto que 







A redução do ferro férrico (Fe
+3
) a ferro ferroso (Fe
+2
) é um 
processo mediado por microrganismos conhecidos como bactérias 
ferro(III)-redutoras pertencentes à família Geobacteraceae. Estes 
organismos são abundantes na subsuperfície e são filogeneticamente e 
metabolicamente diversos, mas estão unificados pela habilidade de 
oxidar matéria orgânica pela redução de metais oxidados (LOVLEY et 
al., 1993, 1995; CHAPELLE, 2001, LOVLEY, 2001; PFIFFNER et al., 
1997). Dentro deste grupo, os organismos do gênero Geobacter 
possuem a habilidade de utilizar ferro(III) e outros metais, como Mn 
(IV), como receptor de elétrons (LOVLEY et al., 1993), apresentando 
assim maior competitividade frente às outras comunidades microbianas, 
que muitas vezes são capazes de utilizar somente um receptor de 
elétrons. O ferro na forma reduzida (ferro II) é mais solúvel e móvel do 
que na forma oxidada (ferro III), por isso este subproduto metabólico é 
normalmente o composto utilizado como indicador da ocorrência de 
ferro(III)-redução.  
O acúmulo de ferro na forma de íon ferroso é também 
diretamente influenciado pela presença de sulfato, visto que quanto mais 
se tem sulfato que se reduz a sulfeto, mais se tem sulfeto livre 
disponível para reagir com o Fe
+2
 dissolvido para a precipitação na 
forma de sulfeto ferroso (FeS) (SIMON; MEGGYES; MCDONALD, 
2002; ROYCHOUDHURY; MERRETT, 2006). Por isso, para a 
determinação do processo redox, atuante na biodegradação dos 
contaminantes é importante verificar a disponibilidade dos receptores 
disponíveis juntamente com os subprodutos metabólicos formados.  
As equações de oxidação do etanol (Reação 4 e Reação 5) e do 
benzeno (Reação 6) a partir da redução de ferro (III) são mostradas 
abaixo (WIEDEMEIER et al., 1999; CHEN; BARKER; GUI, 2008): 
 
CH3CH2OH +  4 Fe(OH)3 +  7 H
+  → CH3COO




− +  17 H+ + 8 Fe(OH)3 → 2CO2 +  22 H2O 
Reação 5 
 
60 𝐻+  +  30𝐹𝑒(𝑂𝐻)3   +   𝐶6𝐻6 → 6𝐶𝑂2   +  30 𝐹𝑒







De acordo com as leis da termodinâmica, uma vez esgotados os 
primeiros receptores de elétrons biodisponíveis - oxigênio dissolvido, 
nitrato e ferro (III), o sulfato (SO4
−2
) poderia ser usado como receptor de 
elétrons alternativo para a biodegradação anaeróbia de hidrocarbonetos 
de petróleo em aquíferos contaminados (POSTGATE, 1979; ATLAS; 
BARTHA, 1987; VROBLESKY; CHAPELLE, 1994; LOVLEY et al., 
1995; PFIFFNER et al., 1997; YERUSHALMI; MANUEL; GIEG et al., 
1999; WIEDEMEIER et al., 1999 a,b; ANDERSON; LOVLEY, 2000; 
SCHROTH, et al., 2001; ULRICH; SUFLITA, 2002; SILVA; RUIZ-
AGUILAR; ALVAREZ, 2005; DOU et al., 2008). Durante o processo 
de sulfato redução, as bactérias reduzem sulfato (SO4
-2





, e em consequência, os compostos orgânicos são 
oxidados, e frequentemente, mineralizados sob a forma de CO2 e H2O 
(SCHROT et al., 2001). Tanto o pH como a temperatura influenciam a 
forma predominante do sulfeto (SAWYER; McCARTY; PARKIN, 
1994; AL-ZUHAIR; EL-NAAS; AL-HASSANI, 2008). Na Figura 2.5 
apresenta-se um esquema sobre o efeito do pH no equilíbrio das formas 
de sulfeto na água doce. 
 
Figura 2.5 – Especiação química do sulfeto na água doce em função do 
pH.  
 
FONTE: Adaptado de Sawyer, McCarty e Parkin (1994). 
 
Os Microrganismos Redutores de Sulfato (SRM, do inglês 
Sulfate-Reducing Microorganisms) recebem esta denominação por 
tratar-se de microrganismos procarióticos anaeróbios, tanto Bactérias 
como Arqueas, com a capacidade compartilhada para executar a redução 













sulfato como receptor final de elétrons no seu metabolismo energético, 
oxidando a matéria orgânica e liberando íons sulfeto como subproduto 
(MUYZER; STAMS, 2008). Os SRM desempenham um importante 
papel em muitos processos biogeoquímicos devido à sua ampla 
distribuição em ambientes naturais quanto antrópicos, por exemplo, 
reservatórios de petróleo e instalações de produção de petróleo 
respectivamente (SCHROTH, 2001; BARTON; HAMILTON, 2007). 
Dentre as linhagens filogenéticas dos SRM, as Delta-proteobactérias, 
que incluem os gêneros Desulfovibrio, Desulfobacterium, Desulfobacter 
e Desulfobulbus, representam o grupo mais estudado (BARTON; 
HAMILTON, 2007). Este grupo inclui também outras bactérias 
anaeróbias com diferente fisiologia (por exemplo, redutoras de ferro 
(III) como o gênero Geobacter, Pelobacter e Syntrophus). Pelo fato das 
bactérias sulfato-redutoras serem organismos filogeneticamente 
próximos das redutoras de ferro, estas possuem características 
metabólicas e rotas de biodegradação semelhantes. Entretanto, um 
importante contraste é que as bactérias do gênero Geobacter não 
conseguem utilizar o sulfato ou enxofre como receptor de elétrons 
(BARTON; HAMILTON, 2007).  
Diversas fontes de carbono podem cumprir o papel de doadores 
de elétrons na sulfato-redução. Considerando o caráter da fonte 
energética, podem ocorrer dois tipos de respiração anaeróbia do sulfato: 
1) a redução autotrófica do sulfato, em que a fonte energética é o 
hidrogênio gasoso (H2), conforme a Reação 7 e 2) a redução do sulfato 
na qual as fontes energéticas são compostos orgânicos simples (ex. 
álcoois) (Reação 8) ou subprodutos desta última reação, através de uma 
oxidação completa, com CO2 e H2O como produtos finais (Reação 9) 
(CHEN; BARKER; GUI, 2008):  
 
4H2  + (SO4)
2− → S2− +  4H2O   
Reação 7 
 
CH3CH2OH +  0,5 (SO4)
2− → CH3COO




− +  (SO4)
2− +  3H+  → H2S +  2CO2 +  2H2O 
Reação 9 
 
O etanol é usado como fonte de energia por várias bactérias 
sulfato-redutoras (BRYANT et al., 1977; LAAMBROEK et al., 1984; 
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BARTON; HAMILTON, 2007; MACKAY et al., 2006b, 2007) de 
acordo com as considerações da redução do sulfato (Reação 8 e Reação 
9). Dentre as fontes de carbono existentes, os compostos BTEX também 
têm sido indicados como utilizadas por estes microrganismos 
(SCHROTH, 2001; BARTON; HAMILTON, 2007; RAKOCZY et al., 
2011). 
Dentre as vantagens do uso de sulfato como receptor de elétrons 
pode ser ressaltada a maior solubilidade do sulfato, que facilita a 
possibilidade da adição de altas concentrações à água subterrânea, o que 
ao mesmo tempo promove uma maior capacidade receptiva de elétrons 
(WEINER; LAUCK; LOVLEY, 1998; ULRICH; SUFLITA, 2002; 
SILVA; RUIZ-AGUILAR; ALVAREZ, 2005; ROYCHOUDHURY; 
MCCORMICK, 2006). Aliás, na legislação vigente, o valor máximo 
permitido no padrão de potabilidade, segundo o Ministério da Saúde, é 
de 250 mg.L
-1
 contra os 10 mg.L
-1
 permitidos para o nitrato e os 0,3 
mg.L
-1 
para ferro, por exemplo (BRASIL, 2009). Por sua vez, a adição 
de sulfato pode ser preferível ao uso de ferro na forma de íon férrico 
para estimular a degradação do benzeno por não exigir a adição de 
outros componentes como ácidos húmicos ou quelatos sintéticos 
(WEINER; LAUCK; LOVLEY, 1998), conforme a seguinte equação 
(WIEDEMEIER, et al., 1999a): 
 
7,5 𝐻+  + 3,75 𝑆𝑂4
−2  +  𝐶6𝐻6 →  6𝐶𝑂2  +  3,75 𝐻2𝑆 +  3𝐻2𝑂 
Reação 10 
 
No entanto, uma das desvantagens em relação a este processo é a 
formação de sulfeto que em concentrações maiores ou iguais a 100 
mg.L
-1 
 torna-se tóxico para algumas populações bacterianas, podendo 
afetar a biodegradação dos contaminantes (KALYUZHNYI; DE LEON 
FRAGOSO; RODRIGUEZ MARTINEZ, 1997; O’FLAHERTY et al., 
1998; ULRICH; SUFLITA, 2002; SILVA; RUIZ-AGUILAR; 




Neste processo, o carbono presente na matéria orgânica, na forma 
de dióxido de carbono e/ou acetato, é utilizado como receptor final de 
elétrons, obtendo metano (CH4) como produto final (CHAPELLE, 
2001). O processo metanogênico envolve a parceria de vários tipos de 
microrganismos que dependem um dos outros para atingir um fim 
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metabólico conforme as equações abaixo (BEDIENT; RIFAI; 
NEWELL, 1994). O acetato formado a partir de etanol (Reação 11) é 
utilizado como substrato pelas Arqueas metanogênicas acetoclásticas 
(Reação 12). As Arqueas metanogênicas hidrogenotróficas (Reação 13) 
utilizam o hidrogênio formado durante a acetogênese produzindo 
metano. 
 
CH3CH2OH + H2O → CH3COO




− +  H2O →  HCO3
− +  CH4   
Reação 12 
 
4 H2 +  HCO3
− + H+  → CH4  +  3 H2O 
Reação 13 
 
A Reação 14 e Reação 15 mostram a oxidação completa de 
benzeno pela via metanogênica (WIEDEMEIER, et al., 1999a):  
 
4,5 𝐻2𝑂 + 𝐶6𝐻6 → 2,25 𝐶𝑂2  +  3,75 𝐶𝐻4 
Reação 14 
4 𝐻2 +  𝐶𝑂2 → 𝐶𝐻4 +  2 𝐻2𝑂 
Reação 15 
 
Os microrganismos metanogênicos predominam somente em 
ambientes subterrâneos deficientes de outras formas de receptores de 
elétrons inorgânicos (PFIFFNER et al., 1997; CHAPELLE, 2001). 
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2.4 INDICADORES GEOQUÍMICOS DA BIODEGRADAÇÃO 
ANAERÓBIA DE COMPOSTOS ORGÂNICOS  
 
2.4.1. Subprodutos metabólicos 
 
Tanto a disponibilidade de receptores de elétrons como a medição 
dos subprodutos metabólicos, ou formas reduzidas dos receptores de 
elétrons, são fatores que podem ser usados como um indicador da 
degradação de matéria orgânica. Essas informações são fundamentais 
para a identificação dos processos predominantes relacionados aos 
processos de biorremediação. Por exemplo, para o caso do íon ferro (III) 
que é insolúvel em água, é possível medir o íon ferro (II), que é solúvel, 
como indicador da ferro(III)-redução. Em sistemas anaeróbios, onde o 
CO2 é o principal receptor de elétrons, há produção de metano, pelo 
processo de metanogênese. A presença deste composto indica condições 
altamente redutoras. 
 
2.4.2. Cinética da biodegradação 
 
Uma das expressões utilizadas para descrever os parâmetros 
cinéticos de compostos orgânicos é a taxa de biodegradação por ser 
quem controla a distribuição, o transporte e o destino dos contaminantes 
orgânicos (WIEDEMEIER et al., 1999ª; WEISS; COZZARELLI, 2008). 
A determinação desta taxa é importante para avaliar processos de 
biorremediação e podem ser usados dados obtidos em microcosmos, 
com base em valores da literatura ou com a coleta e análise de dados de 
campo (WIEDEMEIER, 1999a). A lei de ação das massas afirma que a 
taxa é proporcional ao produto da constante de biodegradação k pela 
concentração do reagente C, com uma velocidade determinada pela 




=  −𝑘.𝐶𝑛  
Equação 2 
 
Na modelagem da biodegradação de poluentes, em solos e águas 
subterrâneas, são frequentemente utilizados os modelos de decaimento 
de primeira ordem (WIEDEMEIER et al., 1999a; COZZARELLI et al, 
2010, KAO et al., 2010). Assim, para uma reação de ordem 1, 
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considerando to=0, a integração da Equação 2 resulta numa equação 
exponencial (Equação 3):  
 




Onde C é a concentração do componente após certo tempo de 
biodegradação; Co é a concentração inicial; k é a taxa de atenuação do 
composto e t é o tempo. Através da linearização da equação anterior é 
possível determinar a constante de atenuação pontual, sendo o kponto 
igual à inclinação da reta do logaritmo natural da concentração pelo 
tempo em um determinado ponto (NEWELL et al., 2002).  
 
2.5 TECNOLOGIAS DE BIOREMEDIAÇÃO DE ÁGUAS 
SUBTERRÂNEAS CONTAMINADAS POR COMBUSTÍVEIS 
 
A bioremediação de águas subterrâneas contaminadas é 
normalmente uma tarefa complexa que exige o envolvimento de 
profissionais qualificados e experientes na elaboração de diagnósticos 
precisos e na definição da alternativa mais adequada para o 
cumprimento dos padrões preestabelecidos em projeto. Esta atividade é 
alvo de pesquisas em todo mundo e tal fato resulta no contínuo 
desenvolvimento de novas técnicas, algumas das quais se estabelecem 
como alternativas factíveis e outras não se mostram viáveis ou caem em 
desuso com o tempo. A escolha de uma tecnologia de remediação 
depende do tipo de contaminante, da hidrogeologia local, das 
características da fonte e a localização do contaminante na subsuperfície 
(BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994). As alternativas que utilizam 
soluções com menores impactos no subsolo vêm ganhando maior 
destaque nos últimos anos. Dentre as tecnologias de remediação 
existentes, a biorremediação tem mostrado vantagens de ser uma 
estratégia econômica, eficiente e com uma abordagem ecológica 
satisfatória (DOU et al., 2008), já que, por ser um sistema de 
estimulação de processos naturais de remediação, causa menor 





Como foi introduzido no item 2.3.2, a biorremediação é o 
processo de tratamento que utiliza a ocorrência natural de 
microrganismos. Estes são capazes de transformar certos contaminantes 
em formas que não oferecem riscos de contaminação ao utilizarem o 
carbono orgânico como fonte de alimentação tanto no solo como em 
outros ambientes (ATLAS, 1981, BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994). 
Portanto, pode-se definir a biorremediação como um processo que 
explora a biodiversidade e versatilidade metabólica dos microrganismos 
na transformação dos contaminantes químicos em produtos menos 
tóxicos (TORSVIK et al., 1990). Do ponto de vista prático, a 
biorremediação fundamenta-se em três aspectos principais: a existência 
de microrganismos com capacidade catabólica para degradar o 
contaminante, a biodisponibilidade
2
 do contaminante, ou seja, o 
contaminante deve estar disponível ou acessível ao ataque microbiano 
ou enzimático, e por último a existência de condições ambientais 
adequadas para o crescimento e atividade do agente biorremediador.  
Nos últimos anos, a biorremediação, tornou-se uma tecnologia 
muito utilizada no tratamento de águas subterrâneas contaminadas por 
BTEX (NRC, 1994). A capacidade para metabolizar compostos 
aromáticos e usá-los como fonte de carbono e energia para o 
crescimento é demonstrada por muitas espécies de microrganismos. Para 
crescer em tais condições, o microrganismo deve ser capaz de quebrar 
as moléculas em compostos mais simples, os quais, por sua vez, podem 
ser compostos intermediários nas vias metabólicas de degradação dos 
poluentes em questão.  
A técnica de biorremediação pode ser aplicada ex situ ou in situ. 
A biorremediação ex situ tem facilidades quanto ao monitoramento e 
controle, entretanto, a biorremediação in situ apresenta vantagens por 
ser a sua aplicação mais econômica e menos perturbadora por remover 
ou imobilizar os contaminantes sem a necessidade de transferir os 
materiais afetados do lugar. Pela sua capacidade em degradar 
completamente os contaminantes deixando substâncias potencialmente 
não tóxicas como produto da biodegradação, as técnicas de 
biorremediação in situ são particularmente atrativas e têm sido aplicadas 
com sucesso no tratamento de águas subterrâneas contaminadas com 
                                                          
2 Um composto é biodisponível quando é livremente disponível para atravessar a membrana 
celular de um organismo num determinado tempo (SEMPLE et al., 2004).  
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hidrocarbonetos de petróleo (LEAVITT; BROWN, 1994; NELSON; 
HICKS; ANDREWS, 1994; YERUSHALMI; MANUEL; GUIOT, 
1999).  
A biorremediação in situ divide-se em duas estratégias 
conhecidas como Atenuação Natural Monitorada (ANM), e Atenuação 
Natural Acelerada (ANA). A ANM é uma tecnologia passiva, que 
consiste no monitoramento da resposta natural do meio contaminado 
(WIEDEMEIER et al., 1999a). A diferença da técnica anterior, a ANA 
consiste num processo de remediação ativa, onde existe intervenção 
direta do homem de forma a acelerar os processos naturais 
(FAHRADIAN et al., 2008). Esta técnica é caracterizada pelos métodos 
de bioestimulação e bioaumentação, os quais se distinguem pela adição 
de receptores ou doadores de elétrons, no primeiro caso, e pela adição 
dos próprios microrganismos, no caso da bioaumentação. A remediação 
ativa constitui uma alternativa para a limpeza de derramamentos de 
óleos e tratamento de ambientes terrestres e aquáticos contaminados, e 
apresenta benefícios como uma maior segurança e menor perturbação ao 
meio ambiente.  
Uma vez que a biodegradação dos BTEX em ambientes de 
subsuperfície está diretamente relacionada à biodegradação do etanol, é 
necessário o desenvolvimento de metodologias de remediação que 
considerem a natureza da mistura gasolina-etanol. Devido à 
variabilidade das taxas e padrões de biodegradabilidade, experimentos 
de campo são vitais para demonstrar se a adição de receptores de 
elétrons pode melhorar a biodegradação anaeróbia dos BTEX, no 
contexto das características particulares do local de estudo 
(VROBLESKY; BRADLEY; CHAPELLE, 1996; SCHREIBER; 
BAHR, 2002; WIEDEMEIER, et al., 1999b).  
 
2.5.2. Técnicas de Monitoramento da Biorremediação in situ 
 
Embora os dados geoquímicos ajudem os pesquisadores a 
entender tanto as condições ambientais como o destino e as taxas de 
transformação dos contaminantes, poucas investigações têm combinado 
essas observações ao conhecimento microbiológico e dos fatores que 
podem limitar a atividade microbiana in situ. Esta combinação de 
informações hidrogeológicas e microbiológicas é essencial para a 
avaliação e implementação de estratégias que estão inerentemente 
associadas à composição e função da comunidade microbiana 
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(CHAPELLE, 2001; LOVLEY, 2001; WEISS; COZZARELLI, 2008; 
WINDERL et al.,2008).  
A ecologia microbiana molecular visa a compreensão das 
relações entre microrganismos e suas interações com o ambiente, 
através da análise de moléculas representativas de organismos ou de 
processos desencadeados por estes. Estas moléculas podem ser 
proteínas, enzimas ou ácidos nucléicos, como DNA (ácido 
desoxirribonucléico) e RNA (ácido ribonucléico). A extração de DNA 
de amostras de ambientes naturais, com posterior amplificação e análise 
do material genético, tem sido uma alternativa e/ou complemento ao 
clássico método de cultivo e análises fisiológicos de microrganismos 
(MALIK et al., 2008; WEISS; COZZARELLI, 2008).   
Evidências físico-químicas e moleculares suportam que em 
sistemas subsuperficiais, os microrganismos do domínio das Arqueas 
assim como os procariontes
3
 pertencentes a Eubacteria, são mais 
abundantes que os pertencentes ao domínio Eukarya (CHAPELLE, 
2001; AMEND; TESKE, 2005). Isto poderia estar explicado pelas 
condições de escassez de oxigênio e ausência de luz, próprias dos 
ambientes subsuperficiais. Neste contexto, o estudo da estrutura 
microbiana procariótica torna-se fundamental para a compreensão dos 
processos metabólicos atuantes, diante da contaminação dos habitats por 
petróleo e derivados. 
Para o caso particular de águas subterrâneas contaminadas com 
derivados de petróleo, conta-se hoje em dia com vários tipos de 
abordagens para o monitoramento da biorremediação. Uma dessas 
alternativas é o biomonitoramento molecular que consiste na utilização 
de DNA/RNA extraídos de amostras de ambientes naturais para 
identificar as comunidades microbianas através da comparação de 
sequências gênicas (MANEFIELD; WHITELEY; BAILEY, 2004). 
Assim, é possível mostrar que uma comunidade bacteriana nativa inclui 
bactérias capazes de degradar os contaminantes, e que estas são 
enriquecidas em zonas contaminadas (BELLER, 2002). A aplicação de 
técnicas de biologia molecular na investigação de comunidades 
microbianas em águas subterrâneas vem crescendo nos últimos anos 
(BELLER, 2002; ULRICH; EDWARDS, 2003; SILVA; ALVAREZ, 
2004; ALFREIDER; VOGT, 2007; MUYZER; STAMS, 2008, WEISS; 
                                                          
3 Os organismos procariontes recebem esta denominação pela ausência de membrana nuclear 
verdadeira na suas células, sendo agrupados no domínio Eubacteria. Os organismos eucariontes 
são aqueles que possuem membrana nuclear, sendo incluídos no domínio Eukarya (RUSSELL; 
HERTZ; MCMILLAN, 2011).  
67 
 
COZZARELLI, 2008). As amostras de água permitem ao investigador 
determinar a concentração de microrganismos e de compostos químicos, 
em um ponto particular num determinado momento, fornecendo 
informações úteis sobre os processos que ocorrem no subsolo (RISER-
ROBERTS, 1992). 
 
2.5.3. Reação em cadeia da Polimerase (PCR) 
 
A reação em cadeia da enzima Polimerase (PCR - Polymerase 
Chain Reaction) é uma técnica de biologia molecular que permite a 
amplificação exponencial de pequenas quantidades de DNA utilizando 
elementos do processo natural de replicação desse material genético. O 
processo fundamenta-se na sucessão das seguintes etapas:  
Desnaturação: aumento da temperatura para desnaturar o DNA 
genômico alvo, isto é, separar a dupla cadeia em cadeias simples. 
Anelamento: resfriamento da temperatura para permitir o 
anelamento (hibridação ou pareamento) dos iniciadores
4
 com a fita 
molde de DNA. Os iniciadores possuem a função de localizar a 
sequência alvo por meio de complementaridade entre seus 
oligonucleotídeos e os da sequência alvo do DNA da amostra que está 
sob análise. As sequências de nucleotídeos codificam genes que por sua 
vez são traduzidos e expressos na forma de proteínas. Dessa maneira, 
certos genes são característicos de determinadas espécies bacterianas e a 
presença desta proteína, expressa por um determinado gene, pode 
possuir características interessantes do ponto de vista da degradação de 
contaminantes orgânicos. Portanto, os iniciadores são selecionados de 
acordo com sequências complementares à sequência de nucleotídeos 
que codifica o gene que expressa uma determinada proteína. 
Extensão: elevação da temperatura para que a enzima Taq DNA 
Polimerase
5
 sintetize o DNA.  
Os produtos de PCR, acumulados nos ciclos de reação, podem ser 
detectados através de reagentes de amplificação que utilizam corantes 
capazes de intercalar-se no DNA. Há dois sistemas precursores que 
deram origem a diferentes produtos similares disponíveis atualmente no 
                                                          
4 Sequências de oligonucleotídeos que possuem aproximadamente 20-25 pares de bases e uma 
porcentagem de guanina e citosina que varia de 40 a 60% da sequência Eukarya (RUSSELL; 
HERTZ; MCMILLAN, 2011). 
5 A enzima Taq DNA Polimerase recebe essa denominação devido a ter sido identificada pela 
primeira vez na bactéria Thermus aquaticus, podendo suportar as elevadas temperaturas usadas 
na PCR (LOGAN; EDWARDS; SAUNDERS, 2009). 
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mercado: SYBR Green I e TaqMan (NASCIMENTO; RABELLO 
SUAREZ; SILVA PINHAL, 2010). Uma síntese do processo de 
amplificação segundo o tipo de corante utilizado é apresentada através 
da Figura 2.6 e a Figura 2.7, para SYBR Green I e TaqMan 
respectivamente. 
 
Figura 2.6 – Representação esquemática das etapas envolvidas na 
reação de PCR com o corante SYBR Green I.  
 
FONTE: Adaptado de Walker e Rapley (2008). 
Quando o DNA é desnaturado, o corante SYBR ® Green I é liberado e a fluorescência
é drasticamente reduzida.
Durante a extensão, a Taq DNA Polimerase amplifica a sequência alvo. O corante
SYBR® Green I liga-se ao produto de cadeia dupla, resultando em um aumento na
intensidade da fluorescência proporcionalà quantidade de produto gerado pela PCR.
Quando o corante SYBR Green I é adicionado à amostra, ele imediatamente se liga a













Figura 2.7 – Representação esquemática das etapas envolvidas na 
reação de PCR com o corante TaqMan. 





A sonda se anela à sequência complementaria da fita de DNA e é clivada com a atividade da
Taq DNA polimerase enquanto ocorre a extensão. Esta clivagem separa R de Q, aumentando o
sinal de R e remove a sonda da fita alvo, permitindo que a extensão do iniciador continue até o
final da fita molde. Moléculas adicionais do corante R são clivadas de suas respectivas sondas
em cada ciclo, aumentando a intensidade de fluorescência em forma proporcional à quantidade
de produto gerado pela PCR.
TaqMan é uma sonda (oligonucleotídeos) que contêm um corante fluorescente (R do inglês
repórter) na extremidade 5 e um corante silenciador, (Q do inglês quencher) na extremidade 3 .


















O grande diferencial da PCR é que permite a amplificação de 
fragmentos de um gene desejado com muita rapidez. Outras 
características desta técnica são a precisão, a objetividade de seus 
resultados e o baixo custo, quando comparada a outros métodos. A PCR 
é atualmente uma técnica de biologia molecular amplamente difundida 
nos laboratórios de pesquisa, o que tem permitido um aumento 
significativo do conhecimento sobre a diversidade bacteriana e os genes. 
Uma das variantes desta técnica molecular é a PCR em Tempo-
Real (RT-PCR)
6
, a qual pode simultaneamente detectar e quantificar o 
produto amplificado, durante toda corrida, baseando-se na detecção e 
quantificação de um sinal fluorescente. O Sistema de PCR em Tempo- 
Real consta de um sistema óptico acoplado a um Termociclador, e uma 
estrutura de suporte informático especial (Hardware e Software). Uma 
vez finalizada a reação, o programa informático cria curvas de 
amplificação onde ficam refletidos os valores de fluorescência em cada 
ciclo de PCR, estabelecendo um valor de fluorescência umbral 
(threshold) na fase exponencial da amplificação. Para cada amostra é 
obtido um valor de CT (do inglês Cycle Threshold) correspondente ao 
número de ciclos nos quais a fluorescência cruza o umbral estabelecido, 
isto significa a quantidade de ciclos realizados pela PCR necessários 
para o início da amplificação da sequência em interesse. Assim, os 
valores de CT são inversamente proporcionais à quantidade de DNA da 
amostra, quanto maior é o número de ciclos, menor é o número de 
sequências alvo presentes em uma amostra determinada. 
Dentro deste contexto, as vantagens do uso da técnica de PCR 
quantitativo (qPCR) em Tempo Real para biomonitoramento molecular 
na investigação de áreas impactadas por derivados de petróleo são: 
praticidade da análise, alta resolução de detecção, alta especificidade e 
rapidez (SILVA; ALVAREZ, 2004; SUBLETTE et al, 2006; 
TAKAHATA et al., 2006; FERIS et al, 2008; SMITH; OSBORN, 
2008). 
                                                          
6Abreviatura do inglês para Real Time Polymerase Chain Reaction (Reação em Cadeia da 








Neste capítulo, caracteriza-se a área de estudo e descrevem-se as 
análises realizadas. Visto que o local onde foi desenvolvido este 
experimento de campo utilizou-se em trabalhos anteriores referidos ao 
combustível E10 (MONTEIRO RAMOS, 2010), a equipe técnica do 
Laboratório de Remediacão de Águas Subterrâneas da Universidade 
Federal de Santa Catarina (REMAS-UFSC) vem realizando um 
monitoramento desta área desde 2009. Durante o período de 2010-2012, 
a autora deste trabalho teve participação, como membro desta equipe, 
nas análises físico-químicas da área E10, e foi quem desenvolveu 
integralmente todas as atividades relacionadas às análises moleculares 
realizadas neste mesmo período na área E10. Para atingir os dois 
primeiros objetivos, os dados resultantes das determinações físico-
químicas, correspondentes à área em estudo, serão comparados com os 
de uma área experimental próxima, na qual se trabalhou com o 
combustível E24. Com base no terceiro objetivo deste trabalho, a 
avaliação dos microrganismos responsáveis pela degradação do E10 
será realizada através de análises moleculares de amostras de água 
subterrânea.  
 
3.1 ÁREA DE ESTUDO 
 
O experimento foi realizado em escala real na Fazenda 
Experimental da Ressacada (área experimental II), localizada no Sul da 





Figura 3.1 – Localização da Área de estudo.  
FONTE: Adaptado de Google Earth (2011). 
 
Considerando que o conhecimento profundo de uma área permite 
uma otimização das ações relacionadas a sua recuperação, no caso deste 
ambiente ser contaminado, uma descrição das características 
hidrogeológicas e hidrogeoquímicas da área de estudo é apresentada nos 
itens subsequentes. 
 
3.1.1. Caracterização Hidrogeológica 
 
A hidrogeologia do local de estudo é um fator importante na 
caracterização de uma área. Se a mesma tem sido impactada por 
contaminantes, possibilita a compreensão da velocidade e direção do 
fluxo da água subterrânea, assim como o destino e os mecanismos de 
transporte dos contaminantes dissolvidos. Do mesmo modo, esta 
informação é útil na configuração de uma área e para a interpretação 
futura dos resultados. A direção preferencial do fluxo da água 
subterrânea da área E10 foi calculada a partir da leitura dos níveis 
d’água dos poços de monitoramento ao redor da área experimental, do 
cálculo da carga potenciométrica de cada poço, da interpolação dos 
valores de carga potenciométrica e da utilização do Software Surfer 8.0 
para gerar um mapa de contorno da superfície a partir dos cálculos 
mencionados (MONTEIRO RAMOS, 2010). A Fazenda Experimental 
da Ressacada apresenta em sua região um aquífero livre, onde o 
escoamento da água subterrânea ocorre em várias direções devido à 
presença de águas superficiais e áreas de drenagem que servem como 
área de descarga do aquífero (LAGE, 2005). A determinação da 
condutividade hidráulica saturada (K) foi realizada pelo Laboratório de 
Estudos de Bacias da Universidade Estadual de São Paulo (LEBAC-








UNESP) através de testes de Slug
7
 no piezômetro PZ 02(E), localizado 
nas proximidades da área E10 (Figura 3.4) indicando um valor médio de 
4,25E-4 cm.s
-1
. A partir o valor de K, através da equação de Darcy, 
calcularam-se as variáveis gradiente hidráulico médio e velocidade da 
água subterrânea, obtendo-se os valores de 0,6% e 5,2-6,2 m.ano
-1
 
respectivamente (COSTA, 2008). A geologia local da área é 
representada por sedimentos inconsolidados essencialmente arenosos, 
com predominância de areia fina em sua granulometria (LAGE, 2005). 
 
3.1.2. Caracterização Hidrogeoquímica  
 
A caracterização hidrogeoquímica da Área Experimental E10 foi 
realizada a partir de amostras de água subterrânea antes da liberação 
controlada da mistura E10. As variáveis foram selecionadas pela sua 
relevância na determinação de condições ambientais adequadas para o 
crescimento e atividade do agente biorremediador, conforme as 
recomendações de Wiedemeier et al. (1999b), e são apresentadas na 
Tabela C1a (ANEXO C). Para isto, foram coletadas amostras de água 
subterrânea em cinco níveis de amostragem (2-6 m de profundidade), 
em 10 poços de monitoramento (P1B, P16A, P26A, P28, P30A, P4, 
P5B, P20A, P18 e a Fonte). 
O detalhamento referente à coleta de amostras de águas 
subterrâneas, ao equipamento de amostragem e monitoramento e às 
determinações analíticas é apresentado nos itens 3.3.2 e 3.5.1. 
                                                          
7 Testes de Slug: ensaio que consiste na inserção ou rápida retirada de um objeto de volume 
conhecido ao poço de monitoramento para a determinação da condutividade hidráulica 
(BEDIENT; RIFAI; NEWELL, 1994).  
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3.2 CONFIGURAÇÃO EXPERIMENTAL 
 
3.2.1. Instalação dos Poços de Monitoramento e Injeção 
 
A área experimental possui uma extensão aproximada de 550 m
2
 
(30,5 m de comprimento e 18 m de largura). Para diminuir a influência 
da infiltração de água de chuva e evitar o crescimento de ervas ao redor, 
a área foi coberta com lona de 200 µm de espessura e brita de 5 mm de 
diâmetro. Foram instalados, inicialmente, 66 poços multinível, dos quais 
65 encontram-se em funcionamento atualmente; 1 (um) poço se localiza 
na fonte, 6 (seis) correspondem a poços de injeção (PI) e os demais são 
poços de monitoramento da água subterrânea (PM). Os poços foram 
estabelecidos de acordo com a direção preferencial do fluxo da água 
subterrânea e distanciados de forma tal que permitisse o monitoramento 
do fluxo de massa do contaminante, o deslocamento da pluma de 
contaminação e a variação hidroquímica do aquífero (Figura 3.2). Em 
cada poço existem 5 (cinco) pontos de amostragem localizados a 2, 3, 4, 
5 e 6 m de profundidade em relação à cota do terreno.  
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Figura 3.2 – Configuração experimental da área E10. 
 
Nota: a linha tracejada vermelha representa a linha central da área E10. 
 
A perfuração dos poços foi realizada por meio de um sistema de 
percussão com jato de água. Para isto, utilizou-se um gerador elétrico, 
uma bomba centrífuga de 0,5 HP, canos de PVC de 40 mm de diâmetro 
e 6 m de comprimento e água subterrânea extraída de um piezômetro 
próximo à área (MONTEIRO RAMOS, 2010). Os canos auxiliaram na 
instalação dos poços e, ao mesmo tempo, fornecem um suporte às 
mangueiras de monitoramento. Para evitar a contaminação das amostras, 
utilizaram-se mangueiras transparentes inertes e atóxicas de polietileno 
de baixa densidade (PEBD) com comprimentos respectivos às 
profundidades a serem monitoradas. No extremo superior das 
mangueiras, colocaram-se etiquetas de identificação por cores para os 
diferentes níveis de amostragem. Assim, as cores amarela, azul, verde, 
vermelho e preto se referem às profundidades 2, 3, 4, 5 e 6 
respectivamente (Figura 3.3). No extremo inferior das mangueiras 
colocou-se um filtro de tela de aço inoxidável para evitar que a possível 
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ocorrência de entupimentos ou o excesso de sólidos finos prejudiquem 
as análises. Todos os PM foram protegidos do intemperismo com uma 
camisa de 0,5 m de tubo PVC de 2”, para impedir o ressecamento e 
dano das mangueiras. Um esquema de um PM com o sistema de 
identificação dos níveis de amostragem, pode ser visualizado na Figura 
3.3.  
 
Figura 3.3 – (A) Ilustração dos níveis, suporte e filtros para cada poço 
de monitoramento (PM), (B) Sistema de identificação das mangueiras 
segundo o nível de profundidade. 
 
 
O nível do lençol freático foi determinado através da leitura de 
piezômetros antes e depois da liberação do E10 (Tabela 3.1). A 
localização dos piezômetros pode ser visualizada na Figura 3.4. 
 
Tabela 3.1 – Nível da água subterrânea ao redor da área de estudo. 
ANTES DA LIBERAÇÃO DO E10 DEPOIS DA LIBERAÇÃO DO E10 
Piezômetro Nível d’água Piezômetro Nível d’água 
PZ 02 (E) -1,643 m PZ 02 (E) -1,655 m 
PZ 03 (E) -1,491 m PZ 03 (E) -1,474 m 
PZ 01 -1,386 m PZ 01 -1,373 m 
PZ 02 -1,738 m PZ 02 -1,726 m 
PZ 03 -1,652 m PZ 03 -1,636 m 
PZ 04 -0,955 m PZ 04 -0,934 m 
PZ 05 -1,489 m PZ 05 -1,467 m 
PZ 18 -1,127 m PZ 18 -1,177 m 







Figura 3.4 – Localização dos piezômetros utilizados na determinação do 
nível do lençol freático da área E10.  
 
FONTE: Adaptado de Google Earth (2011). 
 
O nível do lençol freático entre os dias da liberação do 
combustível variou entre 0,8-1,7 m aproximadamente, a partir da cota 
do terreno. Visto que a precipitação influencia diretamente a altura do 
nível do lençol, foram considerados os dados de precipitação da área 
experimental fornecidos pelo Departamento de Controle do Espaço 
Aéreo (DECEA) de Florianópolis que monitora o Ajardinado 
Metereológico do Aeroporto Internacional Hercílio Luz, localizado a 
aproximadamente a 400 metros da área de estudo. As informações do 
nível do lençol e da pluviometria da área experimental antes da 
liberação do combustível E10 podem ser visualizadas na Figura 3.5.
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Figura 3.5 – Monitoramento do nível do lençol e dados de precipitação na área experimental E10.  
  
FONTE: Dados de Pluviometria disponibilizados pelo Departamento de Controle do Espaço Aéreo de Florianópolis.  




Devido à intenção de um experimento prévio desenvolvido na 
área E10 em condições sulfato redutoras, após a instalação dos poços, 
foram feitas adequações ao aquífero local com relação ao pH e à 
concentração de sulfato (MONTEIRO RAMOS, 2010). A alteração das 
condições naturais do aquífero, na região da área experimental, foi 
realizada em duas etapas. A primeira etapa consistiu de uma injeção 
preliminar de sulfato de sódio e hidróxido de sódio, antes da liberação 
do produto E10. A segunda etapa consiste na adição dos produtos já 
mencionados com frequência semanal, e vem sendo realizada após a 
liberação do produto E10. 
 
3.2.2.  Liberação Controlada do Combustível E10 na Área 
Experimental 
 
Uma vez alcançada a concentração de sulfato desejada, depois da 
primeira etapa de adequação, realizou-se uma liberação controlada do 
produto E10 (gasolina com 10% de etanol) na área experimental. A 
mistura foi feita manualmente (adicionando-se 10 litros de etanol anidro 
a 90 litros de gasolina pura) (MONTEIRO RAMOS, 2010).  
Em 26 de maio de 2009, realizou-se o derramamento controlado 
de 100 L de uma mistura de gasolina e etanol a 10% (v/v) - 
biocombustível E10 na região da fonte (Figura 3.6). Junto com o 
combustível, foi despejada uma solução aquosa com brometo de 
potássio, hidróxido de sódio e sulfato de sódio. O brometo de potássio, 
por ser um composto recalcitrante, pode ser usado como traçador do 
fluxo da água subterrânea, bem como para estimar os parâmetros de 
transporte (advecção, dispersão, retardo) em uma pluma de 
contaminação (SCHREIBER; BAHR, 2002). Após a liberação do E10, a 
região da fonte foi preenchida com o próprio solo da fonte, e toda a área 
foi coberta com lona plástica de 200 μm de espessura, sobre a qual se 
colocou uma camada de brita de aproximadamente 5 mm de diâmetro, 
com o objetivo de diminuir a influência da infiltração direta da chuva e 




Figura 3.6 – Área da Fonte de contaminação. (A) abertura de 1.5 m2, 
(B) solução com a mistura de brometo de potássio, sulfato de sódio e 
hidróxido de sódio, (C e D) liberação do combustível E10. 
 
 
3.2.3. Sistema de injeção de sulfato 
 
Considerando um possível cenário de contaminação com 
combustível E10 e em vistas a avaliar a influencia do etanol e do sulfato 
na biodegradação de compostos aromáticos em águas subterrâneas 
contaminadas foram feitas modificações na área de estudo para poder 
reproduzir in situ, de maneira mais fielmente possível, as características 
de aquíferos que possuem naturalmente sulfato. Para isso foram 
utilizados como base os dados de aquíferos americanos, os quais 
possuem uma concentração média de sulfato (SO4
-2
) de 100 mg.L
-1
 
(REINHARD et al., 1997; MACKAY et al., 2006b) e pH em torno de 6 
(seis). As massas de sulfato de sódio e de hidróxido de sódio a serem 
adicionadas semanalmente, para alcançar os valores pretendidos, foram 
determinadas a partir de um cálculo que considera a geometria do 
aquífero, a velocidade da água subterrânea e as concentrações requeridas 
(MONTEIRO RAMOS, 2010). Para o cálculo da massa de hidróxido de 
sódio (composto usado para corregir o pH) considerou-se que o valor 
médio de pH da área original, aproximadamente 4,20 (Tabela C.1c - 







valores dos aquíferos americanos, pH 6-7. O resultado deste cálculo foi 
1050 g de sulfato de sódio e 937 g de hidróxido de sódio (os 
detalhamentos dos cálculos mencionados, para o sulfato de sódio e 
hidróxido de sódio, encontram-se nos Anexos A e B, respectivamente).  
A solução de injeção é preparada numa caixa d’água situada a 
1,50 m de altura e apoiada sobre uma estrutura de cimento. Nesse 
recipiente são dissolvidos o sulfato de sódio anidro (Na2SO4) e o 
hidróxido de sódio (NaOH) em 100 L de água. Três mangueiras de ¾ de 
diâmetro conectadas à caixa d’água, em um extremo, e aos divisores de 
fluxo (medusas), no outro extremo, distribuem e direcionam a solução 
aos 5 (cinco) níveis de cada PI. Os seis PI são injetados, 
simultaneamente, por gravidade através de um sistema de transporte que 
leva a solução desde a caixa d’água até as distintas profundidades de 
cada poço, conforme ilustra a Figura 3.7. 
 
Figura 3.7 – Esquema do sistema de injeção do experimento E10. 
 






3.3.1. Campanhas de amostragem 
 
Após a liberação controlada do E10, foram realizadas, no total, 6 
(seis) campanhas de amostragem que incluem coletas e análises (em 
campo e em laboratório) de amostras de água subterrânea. A primeira 
ocorreu antes da liberação do produto E10, a modo de determinar as 
variáveis físico-químicas de referência do local (background). O tempo 
de duração de cada campanha variou conforme a quantidade de poços 
amostrados. As datas e os poços amostrados por coleta, após a liberação 
do E10, são descritos na Tabela 3.2.  
 
Tabela 3.2 – Campanhas de amostragem: datas e poços amostrados por 
coleta. 
 Data PM  
1 Agosto 2009 4, 8, 13 e Fonte = 4 poços 
2 Novembro 2009 1-25, 1A, 5A, 11A, 15A e Fonte = 30 poços 
3 Maio 2010 1-25, 1A, 5A, 11A, 15A e Fonte = 30 poços 
4 Fevereiro 2011 1-29, 1A, 5A, 11A, 15A e Fonte = 34 poços 
5 Setembro 2011 1-30, 1A, 5A, 11A, 15A, 16A, 21A e Fonte = 37 poços 
6 Maio 2012 
1, 5-8, 10, 13, 14, 16, 18, 21, 23, 26, 28, 36, 21A, 26A 
e Fonte = 17 poços 
 
 
   
 
3.3.2. Coleta de Amostras de Águas Subterrâneas, Equipamento 
de Amostragem e Monitoramento  
 
Previamente às coletas, os equipamentos foram montados e 
calibrados em laboratório. Na coleta de água subterrânea foi utilizada 
uma bomba peristáltica Millipore modelo Easy-Load, 33-650 RPM, 0,35 
HP, e mangueiras Masterflex Tygon (material inerte) para cada PM. 
Com exceção das variáveis OD, potencial redox, pH e temperatura, 
medidas em campo, as determinações das concentrações de etanol, 
BTEX, sulfato, sulfeto, nitrato, nitrito, cloreto, ferro (II), fosfato, 
acetato, metano e brometo, assim como as análises de acidez e 
alcalinidade e as determinações moleculares, foram realizadas em 
83 
 
laboratório a partir de amostras de água subterrânea coletadas nas cinco 
profundidades dos PM. Para isto, as amostras foram transferidas para 
frascos âmbar de 30 mL para a análise dos ânions, frascos âmbar de 250 
mL para o ferro (II), sulfeto, acidez e alcalinidade, frascos de 40 mL 
para orgânicos voláteis e frascos âmbar de 1 L para as análises 
moleculares. Após a coleta, as amostras foram preservadas a uma 
temperatura entre 4 e 5ºC. Na seguinte figura é apresentado um esquema 




Figura 3.8 – Fluxograma da metodologia implementada para as determinações analíticas a partir da coleta  




3.4 ANÁLISES DE CAMPO 
 
OD, Potencial Redox, pH e Temperatura 
 
O oxigênio dissolvido, potencial redox, pH e temperatura foram 
medidos utilizando um analisador de água Micropurge Flow Cell 
modelo MP20-1380. 
 
3.5 ANÁLISES DE LABORATÓRIO 
 
3.5.1. Análises Físico-Químicas 
 
Acidez e Alcalinidade 
 
A determinação da acidez e da alcalinidade foi realizada 
mediante o método titulométrico, segundo o Standard Methods (APHA, 
1992) - Métodos 2310B e 2320B respectivamente. Para estas análises 
foram utilizadas soluções de hidróxido de sódio (NaOH) 0,02 M e ácido 
sulfúrico (H2SO4) 0,01 M, peagâmetro da marca ORION, modelo 
9107BN e bureta digital  da marca Brinkmann. O ponto de viragem foi 
obtido através do monitoramento do pH da amostra durante a titulação 
(pH=8,3 para acidez carbônica e pH=4,3 para alcalinidade-bicarbonato). 




Íon Ferro (II) e sulfeto 
 
Estas análises foram realizadas por espectrofotometria, seguindo 
o método 3500-Fe D – método 1,10 fenantrolina para o Ferro (II), e o 
método colorimétrico 4500-S2-D- azul de metileno para sulfetos totais, 
de acordo com o Standard Methods (APHA, 1992). O equipamento é da 
marca Hach – modelo DR/2500 e os reagentes utilizados são: 1,10-
fenantrolina e bicarbonato de sódio, para Ferro (II), e os reagentes 1 e 2 
para o sulfeto; ácido sulfúrico/oxalato de N,N dimetil-p-fenilenodiamina 
e solução de azul de metileno respectivamente.  
 
Ânions – Sulfato, Nitrato, Cloreto, Fosfato, Acetato e Brometo 
 
















analisados por cromatografia líquida (Dionex modelo ICS-1000), com 
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detector de condutividade, em regime isocrático. Este equipamento se 
encontra conectado a um computador Pentium II com Software 
Chromeleon, versão 6.4. Foi utilizada uma coluna AS22 (4 x 250 mm), 
uma supressora ASRS (Anion Self-Regenerating Suppressor) – Ultra II 
(4mm), um volume de injeção de 25 µL e uma condutividade de 20 µS. 
Como eluentes foram utilizadas uma solução 4,5 mM de carbonato de 
sódio e uma solução 1,4 mM de bicarbonato de sódio, a um fluxo de 1,0 
mL.min
-1
. O método utilizado baseou-se no Método EPA/300.1 (US 
EPA, 1997b). Para a quantificação dos compostos de interesse, utilizou-
se uma padronização externa, com curvas de calibração cujas 
concentrações variaram entre 0,1 mg.L
-1
 e 50 mg.L
-1
. Os sais utilizados 
para a preparação das soluções padrões foram todos da marca J.T.Baker 




Compostos orgânicos – Etanol, BTEX e Metano 
 
As amostras foram coletadas em frascos de 40 mL e preservadas 
em pH inferior a 2, com ácido clorídrico (HCl 1:1). As determinações 
desses analitos foi realizada com um cromatógrafo a gás Agilent 
(modelo 6890 – série II), com Headspace AutoSampler estático (modelo 
7694), equipado com detector por ionização em chama e coluna de sílica 
fundida 1 (metil siloxano) n° 19095z-123, com 0,53 mm de diâmetro 
interno, 30 m de cumprimento e espessura do filme de 2,65 µm. Este 
equipamento se encontra conectado a um computador Pentium II com 
Software ChemStation, versão A.10.02. O gás de arraste empregado foi 
o hélio, com fluxo de 7,0 mL.min
-1
. 
As soluções-padrão para BTEX e etanol foram preparadas 
segundo o método EPA/8015A (US EPA, 1996). Para os BTEX, o 
padrão utilizado para a curva de calibração foi o UST Modified 
Gasoline Range Organics da Supelco, e para o etanol um reagente da 
indústria J.T. Baker, com 99,9% de pureza. A solução padrão para o 
metano foi preparada a partir de gás metano com 99,5% de pureza da 
empresa White Martins. Para esta ultima determinação, o gás metano é 
borbulhado dentro de um recipiente que contem água ultrapura até a 
obtenção o equilíbrio entre a fase gasosa e a fase aquosa. A partir dos 
dados de pressão parcial e constante de Henry, para o metano, foi 
possível calcular a concentração de metano na fase aquosa (STUMM; 
MORGAN, 1981). A programação da temperatura para as análises dos 




Tabela 3.3 – Programação para as análises de compostos orgânicos 
Analito 




Tempo de permanência 
da temperatura (min) 
BTEX 
- 70 2 
5 120 0 
30 210 0 
Etanol 
- 70 2 
5 120 0 
30 210 0 
Metano 
- 40 3 
30 250 2 
 
Limites de detecção  
 
Para a determinação das variáveis físico-químicas, cada 
metodologia específica apresenta distintos limites de detecção (LD). Os 




Tabela 3.4 – Valores operacionais usados como Limites de Detecção 
para as análises físico-químicas. 
Variáveis Limite de detecção 
Acidez 1 mg.L-1 
Alcalinidade 1 mg.L-1 
Oxigênio dissolvido 0,5 mg.L-1 
Sulfato 0,1 mg.L-1 
Sulfeto 5 µg.L-1 
Nitrato 0,1 mg.L-1 
Nitrito 0,1 mg.L-1 
Cloreto 0,1 mg.L-1 
Ferro (II) 0,01 mg.L-1 
Fosfato 0,1 mg.L-1 
Acetato 0,1 mg.L-1 
Metano 10 µg.L-1 
Brometo 0,1 mg.L-1 
BTEX 1 µg.L-1 
Etanol 1 mg.L-1 
 
3.5.2. Análises Moleculares 
 
Foi utilizada a técnica de RTQ-PCR, cujo fundamento teórico foi 
descrito no item 2.5.3 da Revisão Bibliográfica. Os passos que foram 
subsequentemente realizados para as determinações moleculares são 
explicitados a continuação: 
 
Filtração das amostras 
 
A técnica molecular requer primeiramente a extração de material 
biológico presente nas amostras, neste caso DNA de microrganismos. 
Para isto, coletaram-se amostras de 1L de água subterrânea, em frascos 
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âmbar (BALDWIN; NAKATSU; NIES, 2008), mantidas a uma 
temperatura entre 4 e 5ºC. As amostras foram logo submetidas a uma 
filtração à vácuo, utilizando, para isto, kitasato, bomba à vácuo e 
membrana filtrante da marca Millipore de 0,22 μm (Figura 3.9). Para os 
posteriores cálculos de biomassa, foram registrados tanto o peso do 
material que ficou retido no filtro quanto o volume filtrado para 
expressar os resultados em número de genes por grama e/ou por litro 
(unidades de massa e/ou volume) (FERIS et al., 2008). 
 
Figura 3.9 – Sistema de filtração a vácuo 
 
 
Extração de DNA 
 
Após a filtração das amostras de água subterrânea foi realizada a 
extração do DNA de microrganismos presentes nas amostras de águas 
subterrâneas, de acordo com as recomendações do kit de extração de 
DNA MOBIO Power Soil TM kit (Carlsband, CA). O processo de 
extração de DNA é realizado pela ação conjunta de soluções químicas 
específicas e procedimentos físicos de centrifugação e filtração. Para 
isto é utilizado um kit de extração que consta de uma série de soluções e 




Figura 3.10 – Kit de extração de DNA 
 
 
Os filtros onde ficou retido o material das amostras de água 
subterrânea foram colocados em tubos especiais (PowerBead Tube), que 
contêm uma solução tampão que contribui na dispersão das partículas 
do solo e na dissolução de ácidos húmicos protegendo os ácidos 
nucléicos da degradação. O seguinte passo consistiu numa 
homogeneização rápida e completa e uma posterior lise celular, pela 
ação de métodos mecânicos e químicos. Para isso, foi realizada uma 
agitação mecânica e adicionada a solução C1 do kit que possui reagentes 
como o Dodecil sulfato de sódio (SDS) que é um detergente aniônico 
necessário para quebrar lipídeos.  
Na etapa seguinte foram adicionadas as soluções C2 e C3 para a 
precipitação de substâncias inorgânicas e orgânicas - como proteínas e 
ácidos húmicos - com a finalidade de obter um DNA com maior nível de 
pureza. Para poder isolar o DNA purificado na etapa anterior, 
utilizaram-se filtros spin, dispositivos específicos contendo uma 
membrana de sílica filtrante –spin filter–. Como o DNA se liga 
especificamente à sílica em altas concentrações de sal, numa quarta 
etapa, foi adicionada a solução C4 que consiste numa solução salina 
concentrada, permitindo assim a ligação específica do DNA à 
membrana do filtro. Posteriormente, foi utilizada uma solução de 
lavagem a base de etanol –solução C5– para limpar o DNA que está 
ligado à membrana filtrante de sílica, retirando o sal residual e outros 
contaminantes. Após a adição dessa solução são realizadas mais duas 
centrifugações para remover resíduos orgânicos e inorgânicos e para 
remover a solução de lavagem residual, a qual poderia interferir em 
aplicações posteriores como o procedimento de PCR. Por último 
adicionou-se a solução C6 do kit, que é um buffer estéril que passa 
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através da membrana de sílica do filtro, como eluente, permitindo assim 
a liberação seletiva do DNA que estava preso nela. Posteriormente ao 
processo de extração, aproximadamente 100 μL de DNA foram 
coletados e mantidos em tubos de 2 mL (Eppendorf), os quais foram 
subsequentemente armazenados em freezer (-20ºC, MidSci) para a 
posterior análise em PCR quantitativo (BROW et al., 2010).  
Um resumo das atividades relacionadas ao processo de extração 
do DNA podem se observar na Figura 3.11.  
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Figura 3.11 – Resumo das atividades próprias da extração de DNA a partir da filtração das amostras de água 
subterrânea, de acordo com o protocolo de extração DNA MOBIO Power Soil TM kit (Carlsband, CA).
 
Transferência do filtro para um 
tubo contendo uma solução de lise 
celular seguido por uma agitação. 
Adição de solução C1 -com 
detergentes aniônicos- para 
continuar com a lise celular.
Transferência do sobrenadante a 
um tubo de 2 ml. Adição das 
soluções C2 e incubação a 4 C 
para a precipitação de materiais 
contaminantes.
Transferência do sobrenadante a 
um tubo de 2 ml. Adição das 
soluções C3 e incubação a 4 C 




Adição de solução C4 e 
transferência a um filtro spin (spin 
filter). A solução C4 é uma 
solução salina que permite a 
ligação do DNA à membrana 
filtrante de sílica do filtro spin. 
Centrifugação
Adição da solução de lavagem
com etanol (C5) para limpar o 
DNA ligado à membrana filtrante 
de sílica e duas centrifugações 
para a remoção de resíduos 
(orgânicos e inorgânicos) e da 
solução de lavagem.
Adição de 100 μL de solução C6 -
buffer estéril- que passa a través 
da membrana de sílica e libera 
seletivamente o DNA retido.
Centrifugação




Tanto a filtração como a extração de DNA e a montagem das 
placas de PCR foram realizadas no Laboratório de Microbiologia do 
Departamento de Microbiologia, Inmunobiologia e Parasitologia – MIP, 
do Centro de Ciências Biológicas da UFSC. 
 
PCR Quantitativo em Tempo Real 
 
Para o estudo das comunidades microbianas associadas aos 
processos de degradação dos combustíveis, na área experimental, 
utilizou-se a técnica molecular de reação em cadeia da enzima 
Polimerase em Tempo Real (RT-PCR), descrita no item 2.5.3. Para isto, 
analisou-se quantitativamente o número de genes para Bactérias totais, 
nitrito-redutoras (nirS), ferro(III)-redutoras (Geobacter), Bactérias 
sulfato-redutoras da Classe Delta-proteobactérias e Arqueas 
metanogênicas presentes em amostras de água subterrâneas. Além disso, 
determinou-se a presença do gene catabólico que codifica a expressão 
da enzima bssA (benzil-succinato sintase), a qual está relacionada com a 
degradação anaeróbia de tolueno e xileno em condições anaeróbias 
(BELLER et al., 2002). Tais grupos microbianos, taxonômicos e 
funcionais, foram escolhidos com base em estudos que relatam sua 
associação com a biodegradação anaeróbica de hidrocarbonetos, o que 
permite avaliar as características das interações entre doador-receptor de 
elétrons (PFIFFNER et al., 1997; ULRICH; EDWARDS, 2003; SILVA; 
ALVAREZ, 2004; ALFREIDER; VOGT, 2007; MUYZER; STAMS, 
2008). As bactérias pertencentes à subunidade Delta das Proteobactérias 
estão associadas ao processo de ferro(III)- e sulfato-redução, enquanto 
que as bactérias do gênero Geobacter estão associadas exclusivamente 
ao processo de ferro(III)-redução, como já foi mencionando no item 
2.3.3.  
Para a análise de RT-PCR foi feita uma mistura de reagentes ou 
Master Mix com o DNA extraído das amostras, iniciador senso 
(Forward) (5´- 3´) e anti-senso (Reverse) (3´-5´), água estéril, solução 
tampão (com o corante SYBR® Green I PCR Master Mix ou TaqMan® 
Universal PCR Master Mix, dependendo dos iniciadores utilizados 




Tabela 3.5 – Tipos e sequências de oligonucleotídeos dos iniciadores utilizados nas análises microbiológicas. 


















5'-CCTACTTGGCCGCCAGCAAGT-3'  (NIRS1-F) 


















Stults et al. 
(2001). 
Delta-proteobactérias 
5'-AAGCCTGACGCAGCCAA-3' (361-F)  





























Nota: F e R correspondem aos iniciadores senso e anti-senso respectivamente (do inglês forward e reverse). a Especificação do tipo 
de microrganismo utilizado como padrão para a curva de calibração.  DSM, Deutsche Sammlung von Mikroorganismen (abreviação 
para Coleção Alemã de Microrganismos).b A ocorrência dessas bactérias foi estimada a partir da detecção de bactérias nitrito-
redutoras (gene nirS) (BRAKER; FESEFELDT; WITZEL, 1998; SILVA; JOHNSON; ALVAREZ, 2007).  
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As quantidades de cada reagente variam de acordo com a análise 
que se deseja realizar e são calculadas de acordo com o número de 
amostras (em triplicata), o branco (água estéril) e a curva de calibração 
(diluições a partir da bactéria padrão correspondente) para um volume 
final de 23 µL de Mix de reagentes (SILVA; ALVAREZ, 2004). Para 
uma determinação a partir de 5 (cinco) amostras da Fonte, por exemplo, 
dos 5 níveis de profundidade, os cálculos tem que considerar os 
seguintes valores:  
 Fonte n.2, Fonte n.3, Fonte n.4, Fonte n.5 e Fonte n.6, em 
triplicata = subtotal de 15. 
 Branco, em triplicata = subtotal de 3. 
 Curva de calibração a partir de diluições da concentração 
original da bactéria padrão correspondente: -1, -2, -3, -4, -5 e -6 = 
subtotal de 6.  
Assim, tendo um total de 24 reações, podemos fazer os cálculos 
dos reagentes para o Mix da PCR multiplicando o número de amostras 
pelo volume de cada reagente. Como os tubos retêm um pequeno 
volume de liquido, que é difícil de ser extraído totalmente, os cálculos 
são realizados para um total de 25 (Tabela 3.6).  
 







Água 9,875 25 246,88 
Solução tampão 12,5 25 312,5 
Iniciador senso (forward) 0,25 25 6,25 
Iniciador anti-senso (reverse) 0,25 25 6,25 
Sonda 0,125 25 3,125 
   575 
Nota: Para o caso de reações com SYBR Green I como corante, o qual não precisa 
de sonda, se completa o volume correspondente com água estéril (9,875 + 0,125 = 
10 µL). 
 
O volume total da reação, ou seja, o volume adicionado em cada 
poço da placa foi de 25 µL: 23 µL próprios do Master Mix e 2  µL do 
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DNA da amostra (SILVA; ALVAREZ, 2004). As reações de 
quantificação foram realizadas em placas contendo poços para 96 
reações (Figura 3.12). 
 
Figura 3.12 – Esquema da Placa utilizada para a reação de PCR (A), 
colocação das amostras (B). 
 
 
A técnica molecular RTQ-PCR foi conduzida no Laboratório 
REMAS do Departamento de Engenharia Sanitária e Ambiental, que 
conta com a infra-estrutura requerida para o desenvolvimento desta 
técnica. Para isto, utilizou-se o Sistema de detecção de sequência ABI 
PRISM 7000 (Applied Biosystem) e o software Realplex (Figura 3.13). 
 
Figura 3.13 – Sistema integrado para PCR em Tempo Real. 
 
 
A programação para as análises de PCR realizou-se a partir das 
seguintes condições de temperatura e tempo: 50ºC durante 2 minutos com 
o objetivo de ativar a atividade da enzima DNA Polimerase; 95ºC durante 








10 minutos para o a desnaturação do DNA e o anelamento dos iniciadores 
na fita molde de DNA e finalmente, para o processo de extensão do 
DNA, foram programados 40 e 55 ciclos, para TaqMan (Figura 3.14) e 
SYBR Green I (Figura 3.15), respectivamente, a 95°C por 15 s e 58ºC 
durante 1 minuto. Nos casos em que foi utilizado SYBR Green I, 
posteriormente a série de passos mencionados, acrescentou-se uma curva 
de fusão (melting curve) a 95C por 15 s; 60°C por 15 s, seguido por 20 
min de aquecimento e finaliza com 95°C por 15s (BELLER et al., 2002; 
SILVA; ALVAREZ, 2004). 
 




Figura 3.15 – Programação de temperatura para as análises de PCR 




Curva Padrão e Análises de CT para quantificação 
 
A quantificação das cópias de gene de cada amostra baseou-se 
nos valores de CT (média de três repetições analítica,) gerados pela RT-
PCR, os quais são logo comparados com uma curva de calibração obtida 
a partir de organismos padrão (bactérias cuja concentração de DNA é 





partir da concentração inicial do DNA da bactéria padrão de culturas de 
microrganismos específicos, foram usadas.  
Para expressar a concentração de DNA da amostra (cópias de 
gene.µL
-1
) foi utilizada a Equação 4 (SILVA; ALVAREZ, 2004; 
















 x cópias de gene/ genoma  
Equação 4 
 
A equação anterior permite calcular o número de cópias de gene 
por ml de amostra, a partir da adoção de critérios em relação à 
concentração do DNA padrão, tamanho e número de cópias de gene por 
genoma para os diferentes grupos bacterianos analisados. Os valores 
utilizados estão descritos na Tabela 3.7. Assumimos o tamanho do 
genoma (bp.genoma
-1
) a partir do banco de dados disponível em 
<http://www.genomesonline.org> e os números de cópias do gene por 
genoma para as curvas padrão a partir da informação disponível em: 
<http://ribosome.mmg.msu.edu/rrndb/search.php#strain> (SILVA; 





Tabela 3.7 – Critérios utilizados na quantificação do DNA presente nas amostras de água subterrânea para os 
distintos microrganismos analisados. 
Alvo 
Concentração inicial do  
DNA da bactéria padrão  
(µg DNA.µL-1) 
Tamanho dos  
microrganismos  
(bp.genoma-1)  
Cópias de gene  
per genoma 
Bactérias totais 0,1095 6,6 E+06 4 
Bactérias nitrito-
redutoras (nirS) 
0,1095 6,6 E+06 4 
Geobacter 0,1095 4,01 E+06 2 
Delta-proteobactérias 0,1095 4,01 E+06 2 
Gen bssA 0,1095 4,01 E+06 2 
Arqueas metanogênicas 0,1095 1,8 E+06 3 
100 
 
Para poder expressar os resultados em cópias de gene por grama 
de Sólidos Suspensos Totais (SST) de água subterrânea (cópias de 
gene.g
-1
), a partir do DNA extraído do sólido filtrado de amostras de 
água subterrânea, registrou-se o peso dos filtros antes e depois da 
filtração das amostras (FERIS et al., 2008). A partir da Equação 4, os 
resultados expressos em número de cópias de gene.μL
-1
 foram divididos 
por 2 (dois) μL de DNA, correspondentes ao volume de DNA utilizado 
para realizar cada reação da PCR, e multiplicado logo por 100, 
considerando que para cada filtro saturado com SST de amostras de 
água subterrânea foi extraído 100 μL de DNA de acordo com as 





 =  
Cópias de gene
2 µL de solução com DNA
 .  





A menor concentração de DNA que pode ser detectada nas 
determinações moleculares é representada através do limite de detecção 
(LD). Este valor foi calculado segundo os parâmetros da curva analítica 
(RIBANI et al., 2004; ARAGÃO; VELOSO; ANDRADE, 2009) de 
acordo com a seguinte equação:  
 






Onde s é a estimativa do desvio padrão estimado da resposta e S é 
a inclinação ou coeficiente angular da curva analítica. Para a definição 
do LD dos distintos grupos microbianos analisados, foi realizada uma 
curva de calibração a partir das bactérias padrão descritas na Tabela 3.5. 
Os valores de LD calculados para bactérias totais, bactérias redutoras de 
nitrito (nirS), bactérias do gênero Geobacter, bactérias da Classe Delta-
proteobactérias e Arqueas metanogênicas foram: 3,4E+02, 1,2E+03, 






3.6 DISTRIBUIÇÃO ESPACIAL DOS COMPOSTOS  
 
A análise da distribuição espacial dos contaminantes pode ser 
realizada por meio de programas computacionais que criam mapas 
probabilísticos. Esses programas trabalham com dados do tipo XYZ a 
partir das posições espaciais de pontos obtidos no campo, por exemplo, 
onde as coordenadas são os valores X, posição do ponto no eixo da 
ordenada leste-oeste, e Y, posição na abscissa norte-sul, e Z é o valor 
observado da variável nesse ponto. A partir das coordenadas do ponto e 
dos valores assumidos pela variável nesses pontos, pode-se obter um 
mapa de distribuição espacial para cada variável, utilizando-se um 
algoritmo de interpolação (MACKAY et al., 2006b). As análises da 
distribuição espacial de Oxigênio dissolvido, brometo, etanol e BTEX 
totais, realizaram-se com o programa Surfer 8.0, por meio de mapas 
probabilísticos, com adoção do método de interpolação de mínima 
curvatura. A análise da distribuição espacial dos compostos 
mencionados levou em consideração a variação das concentrações de 
OD e brometo em diferentes níveis de profundidade na direção 
predominante do fluxo subterrâneo, num corte vertical, ao longo do 
tempo. Desta forma, é possível avaliar-se a condição redox 
predominante (aeróbia ou anaeróbia), assim como avaliar o 
comportamento dos contaminantes (etanol e BTEX totais) em relação ao 
traçador brometo, nas diferentes profundidades, ao longo do tempo.  
 
3.7 CINÉTICA DE BIODEGRADAÇÃO DOS BTEX 
 
Para a determinação da taxa de biodegradação do benzeno e do 
tolueno, utilizou-se a Equação 3, exposta, primeiramente, na seção 2.4.2 
da Revisão Bibliográfica. Esta equação envolve o uso de uma relação de 
decaimento exponencial, seguindo um modelo de primeira ordem, e 
constitui uma das expressões mais amplamente utilizadas para o caso 
especifico de hidrocarbonetos dissolvidos em águas subterrâneas 
(WIEDEMEIER et al., 1999a, COZARELLI et al., 2010; KAO et al., 
2010): 
𝐶 = 𝐶0. 𝑒
−𝑘𝑡  
 
A análise de regressão para a obtenção do k foi realizada 
considerando um intervalo de 95% de confiança.  Para poder comparar a 
degradação do benzeno e tolueno em ambas as áreas comparadas, as 
constantes de atenuação dos hidrocarbonetos aromáticos, por meio da 
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foram transformadas em tempo de meia vida (t1/2), por meio da Equação 
7, que é um parâmetro indicador do tempo necessário para que a 












4 RESULTADOS E DISCUSSÕES 
 
Os resultados aqui apresentados indicam as principais 
considerações para avaliar a influência do etanol e da presença de 
sulfato na biodegradação de compostos aromáticos em águas 
subterrâneas contaminadas com uma mistura de gasolina e etanol.  
 
4.1 DISTRIBUIÇÃO ESPACIAL DO ETANOL, BTEX TOTAIS, 
OXIGÊNIO DISSOLVIDO E BROMETO 
 
Na maioria das campanhas de coleta/análise na área sob 
Bioestimulação com Injeção de Sulfato (BIS) foram monitorados, ao 
menos, 30 poços (Tabela 3.2). No entanto, para a apresentação dos 
resultados de distribuição dos contaminantes, foram considerados 
apenas os poços que representam a direção da linha central da pluma de 
compostos dissolvidos, de acordo com a direção principal do fluxo da 
água na área E10 (Figura 3.2). Desta maneira realizou-se uma análise da 
distribuição vertical dos compostos de interesse a partir das 
concentrações medidas/determinadas nos seguintes poços de 
monitoramento: PM3, FONTE, PM8, PM13, PM18, PM23, PM28, 
PM33, PM39. Nas Figuras 4.1 a 4.4, a seguir, são mostradas as 
distribuições espaciais do brometo, etanol, BTEX totais e OD ao longo 
do tempo.  
O comportamento do traçador, neste estudo, foi utilizado para se 
comparar a extensão da migração dos compostos orgânicos que sofrem 
os efeitos de biodegradação e sorção. A distribuição do traçador 
brometo na água da Ressacada, em todos os períodos de amostragem, 
revela um deslocamento contínuo da pluma (Figura 4.1), o que era 
esperado, já que o brometo não é biodegradável e não adsorve na matriz 
do solo. Devido a sua natureza recalcitrante, a diminuição da 
concentração do brometo ao longo do tempo é devido a processos de 
transporte advectivo e/ou dispersivo, registrando-se, na linha principal 
da pluma, concentrações acima de 1mg.L
-1
 até sete metros a partir da 
fonte de contaminação (Figura 4.1). No PM28, situado a 11,5 metros da 
fonte de contaminação, as concentrações do brometo estiveram abaixo 
do limite de detecção (menos de 0,1 mg.L
-1
), entretanto, aos 1,7 anos, as 
concentrações de brometo no PM29 n=2, localizado a dois metros do 





demonstrando a chegada de brometo. Tendo em vista que os poços 
amostrados coleta trás coleta dependem dos resultados das medições 
prévias, e, como ilustra a Figura 4.1, o brometo não se encontrou em 
concentrações acima ou iguais a 10 mg.L
-1
 mais do que 11,5 metros, 
aproximadamente, não foram realizadas coletas na linha 19,5 metros 
após a liberação do combustível.    
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Figura 4.1 – Variação das concentrações de brometo na área de BIS-
E10, em diferentes níveis de profundidade, ao longo do tempo. 
 
Nota: Todas as distâncias são dadas em metros. A linha tracejada vermelha mostra a 
















































As plumas de contaminantes, etanol e BTEX totais, espalharam-
se pela área alcançando um comprimento máximo de aproximadamente 
6,5 metros (Figura 4.2 e Figura 4.3). As maiores concentrações 
observaram-se 1 ano após a liberação do combustível E10. Em 
comparação ao comportamento do brometo, a diminuição da 
concentração de etanol e dos BTEX foram ocasionados não apenas 
pelos processos de transporte, mas, também, pelos processos de 
biodegradação.  
As porções diluídas e extremas da pluma de ambos os 
contaminantes coincidem com regiões de alta concentração de OD 
(Figura 4.4) onde as condições aeróbias podem ter sido restabelecidas. 
Pode-se observar que na quarta coleta (fevereiro de 2011) há um 
predomínio de valores de concentração mais baixos de BTEX totais. 
Este comportamento da pluma de contaminação pode ter sido em 
decorrência da alta precipitação, no mês prévio a dita coleta, quando 
foram anotadas as maiores intensidade do período de estudo (Figura A1, 
APÊNDICE A). Este efeito de diluição de compostos hidrocarbonados 
por precipitação, já tem sido reportado em experimentos de campo, a 
partir de evidentes registros de redução nas concentrações dos 
compostos presentes em águas subterrâneas (SWEED; BEDIENT; 
HUTCHINS, 1996; WIEDEMEIER et al., 1996; AZADPOUR-
KEELEY, RUSSELL, SEWELL, 1999; LEE et al., 2001). 
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Figura 4.2 – Variação das concentrações de etanol na área de BIS-E10, 
em diferentes níveis de profundidade, ao longo do tempo. 
 
Nota: Todas as distâncias são dadas em metros. A linha tracejada vermelha mostra a 
















































Figura 4.3 – Variação das concentrações de BTEX totais na área de 
BIS-E10, em diferentes níveis de profundidade, ao longo do tempo. 
Nota: Todas as distâncias são dadas em metros. A linha tracejada vermelha mostra a 
















































Conforme as plumas de contaminação de ambos os 
contaminantes foram se espalhando, as concentrações de oxigênio 
dissolvido diminuíram ao longo da linha principal da área, sendo 
possível observar uma tendência geral ao estabelecimento progressivo 
de condições anaeróbias. Como critério para distinguir zonas aeróbias e 
anaeróbias utilizou-se o valor de OD igual a 0,5 mg.L
-1 
(WIEDEMEIER, 1999a), isto é, concentrações acima desse valor 
representam zonas aeróbias e abaixo do mesmo representam zonas 
anaeróbias (área clara delimitada pela linha pontilhada vermelha, na 
Figura 4.4). No entanto, este comportamento tem sido interrompido, 
periodicamente, pela entrada de oxigênio a partir de eventos de 
precipitação, o que se torna mais evidente no menor nível de 
profundidade (2 metros). O OD incorporado por recarga, através da 
precipitação atmosférica, é rapidamente utilizado pelo processo de 
degradação aeróbia (CHAPELLE et al., 1996). Neste sentido, amostras 
de água de poços localizados dentro da pluma de contaminação 
caracterizaram-se por possuir concentrações de OD baixas quando 
comparadas com as concentrações antes da liberação do combustível 
E10 (Tabela C.1a - ANEXO C) ou em comparação com amostras de 
água provenientes de poços localizados fora da pluma de contaminação.  
As diferenças temporais no tamanho da área amostrada referem-




Figura 4.4 – Variação das concentrações de oxigênio dissolvido na área 
de BIS-E10, em diferentes níveis de profundidade, ao longo do tempo. 
Nota: Todas as distâncias são dadas em metros. A linha tracejada vermelha mostra a 
posição da Fonte, a linha tracejada verde mostra a máxima extensão da pluma de 
















































4.2 INFLUÊNCIA DO ETANOL NA BIODEGRADAÇÃO DOS 
BTEX  
 
Visando estudar mais detalhadamente a influência do etanol na 
degradação dos BTEX, foram examinados os dados de todos os PM à 
jusante da fonte de contaminação, em todas as coletas da área E10. Foi 
realizada uma somatória das concentrações em todos os níveis de cada 
PM, ao longo do tempo e escolheu-se o poço e o nível que registrou as 
maiores concentrações de etanol e BTEX totais. Examinaram-se 
também os dados de concentração de uma área experimental próxima à 
área E10, que corresponde a um experimento de campo sobre Atenuação 
Natural Monitorada, isto é, sem aplicação de tecnologias de 
bioestimulação, onde foram liberados, em forma controlada, 100 L de 
gasolina comercial brasileira contendo 24% de etanol
8
. Os experimentos 
de Atenuação Natural Monitorada com E24 e Bioestimulação com 
Injeção de Sulfato serão denominados, daqui por diante, como ANM-
E24
9
 e BIS-E10 respectivamente. Os poços de monitoramento 
selecionados para esta análise foram o PM8, nível de profundidade 5 
metros (n=5), na área E10 (Figura 3.2) e o PM4, nível de profundidade 2 
metros (n=2), na área sob Atenuação Natural Monitorada (ANEXO E). 
Ambos os PM escolhidos, localizam-se frente à respectiva fonte de 
contaminação, a uma distância de 2,0 metros, aproximadamente, no 
sentido preferencial do fluxo da água subterrânea. Devido às diferenças 
enquanto ao início dos experimentos, as variáveis analisadas não foram 
consideradas num período comum.  
A Figura 4.5 mostra o comportamento do etanol ao longo do 
tempo de monitoramento para cada experimento.  
 
                                                          
8 Nesse ano, o Governo Federal propôs a edição da Medida Provisória n.º 1662-3, com vistas a 
elevar para até 24% em volume o percentual de adição de álcool anidro à gasolina (BRASIL, 
1998). 
9 Para mais detalhes da área E24 ver FERNANDEZ (2002). 
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Figura 4.5 – Variação da concentração de etanol ao longo do tempo no 
PM8, nível de profundidade 5 metros para o experimento de BIS-E10 




Analisando-se o gráfico comparativo, observa-se que em ambos 
os experimentos, as maiores concentrações de etanol foram registradas 1 
ano após a liberação do respectivo combustível. O etanol foi mais 
rapidamente consumido na área de BIS-E10, Figura 4.5 (A), não 
havendo detecção deste álcool aos 3 anos de monitoramento. Por sua 
parte, nesse mesmo período, as concentrações de etanol na área com 
ANM-E24 alcançaram os 500 mg.L
-1
, esgotando-se, somente depois de 
5 anos (Figura 4.5 (B)). Em ambos os processos de biorremediação 
comparados, no experimento de BIS-E10. 
A variação da concentração dos compostos BTEX para os dois 






Figura 4.6 – Concentração dos compostos BTEX ao longo do tempo no 
PM8, nível de profundidade 5 metros para o experimento de BIS-E10 
(A) e no PM4 nível de profundidade 2 metros para o experimento de 
ANM-E24 (B). 
 
Nota: A linha tracejada preta mostra o tempo correspondente às máximas 
concentrações de etanol para cada um dos experimentos. 
 
No experimento de BIS-E10, as maiores concentrações de todos 
os compostos BTEX registraram-se 1 ano após a liberação do 
combustível E10. Na última coleta da área de BIS-E10, 3 anos após a 









 para o benzeno, tolueno, 
etilbenzeno e xileno respectivamente (Figura 4.6). Para o caso do 
experimento de ANM-E24, as concentrações mais elevadas de benzeno 
e tolueno registraram-se após 2 anos da liberação do E24 e depois de 5 
anos para o etilbenzeno e o xileno. Tal fato, relaciona-se com as 
solubilidades dos diferentes compostos aromáticos analisados, sendo 
estes últimos os compostos que apresentam menor solubilidade aquosa 
dentre os compostos BTEX (Tabela 2.2). Esta diferença entre os picos 
de concentração do etanol e os hidrocarbonetos, no experimento de 





compostos aromáticos, que somente ocorreu após o decaimento do 
etanol. Após 3 anos as concentrações de todos compostos BTEX foram 
superiores às concentrações registradas na área E10, para o mesmo 









 para o benzeno, tolueno, etilbenzeno e xileno respectivamente (Figura 
4.6). Valores de concentração na mesma ordem de magnitude às 
medidas para o tempo 3 anos no experimento de BIS-E10 foram 
encontradas somente após 5 anos de monitoramento. Somente depois de 
um período de 11,6 anos, as concentrações dos compostos BTEX 
individuais para o experimento de ANM-E24 estariam abaixo dos 
valores máximos permitidos pela legislação brasileira. Embora os 
valores de concentração dos compostos aromáticos no experimento de 
BIS-E10 sejam menores que os derivados do experimento de ANM-
E24, após 3 anos de monitoramento ainda encontram-se acima dos 
valores máximos permitidos pela legislação brasileira (Tabela 2.1). 
Apesar de que na área com ANM foi liberado, em volume, mais 
do dobro de etanol, nos dois experimentos o pico de máxima 
concentração do etanol foi obtido um ano após a contaminação, o que 
poderia estar associado a diferença de velocidade da água subterrânea 
(aproximadamente 2,8 m.ano
-1
 na área sob ANM, e 5,7 m.ano
-1
 nas 
áreas sob BIS). Isto é, a menor velocidade na área de ANM assim como 
a maior massa de álcool teria demorado a remoção do etanol, já que, 
como se observou na Figura 4.5 no experimento de ANM-E24, a 
concentração do etanol começou diminuir 1 ano após a liberação do 
combustível E24 e para o caso dos compostos BTEX, o decréscimo na 
concentração somente ocorreu depois de 1,9 anos de monitoramento. Na 
área de BIS-E10, a atenuação do álcool e dos compostos 
monoaromáticos a 1,5 metros de distância da fonte de contaminação, 
começou no mesmo período de tempo, aproximadamente 1 ano após a 
liberação do combustível (Figura 4.5 e Figura 4.6). É importante 
considerar que, devido à frequência das coletas, pode ter existido um 
intervalo de tempo entre a degradação de um e outro composto. No 
experimento de ANM-E24, a persistência do etanol foi maior ao longo 
do tempo, ou seja, leva mais tempo para ocorrer a atenuação, e, somente 
após o decaimento significativo da concentração do álcool iniciou-se a 
biodegradação dos BTEX. Já na área sob BIS, o decaimento das 
concentrações de benzeno e tolueno começou em forma simultânea com 
o início do processo de atenuação do etanol. Existem autores que têm 
expressado que numa mistura gasolina-etanol, uma mudança na 
formulação da gasolina, em relação à porcentagem de etanol na mistura, 
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poderia impactar o comportamento dos BTEX em águas subterrâneas 
contaminadas (HEERMANN; POWERS, 1998, CHEN; BARKER; 
GUI, 2008). Estudos de campo com E10 foram efetuados anteriormente 
com diferentes resultados. Por uma lado, Mackay et al (2006b) 
observaram que a presença do álcool resultou em maiores concentrações 
de benzeno, provocando um maior alongamento das plumas de 
contaminação. Esses autores reportaram também que as concentrações 
dos compostos aromáticos somente decaíram após o decréscimo nas 
concentrações de etanol. Por outro lado, Freitas et al. (2011) obtiveram 
taxas de decaimento dos compostos BTEX semelhantes às calculadas 
para gasolina pura, demonstrando que o etanol, numa proporção de 10% 
(v/v), não impacta na degradação dos compostos BTEX. No presente 
trabalho, a baixa proporção do etanol na mistura não estaria interferindo 
na degradação dos compostos aromáticos visto que as concentrações de 
ambos os tipos de contaminantes, álcool e hidrocarbonetos aromáticos, 
benzeno e tolueno, começaram a diminuir no mesmo período de tempo. 
Isto também é representado nos mapas de distribuição espacial dos 
contaminantes (Figura 4.2 e Figura 4.3), já que houve uma diminuição 
no tamanho das plumas de benzeno e tolueno em períodos em que o 
etanol ainda foi constatado. Dessa maneira, podemos esperar que a 
análise pontual dos resultados obtidos em um poço permita ter uma 
noção geral do que está acontecendo na área experimental de BIS-E10.  
O decaimento das concentrações de BTEX, no mesmo período 
em que se registrou um decaimento na concentração do etanol, poderia 
ser atribuído a um aumento da biomassa estimulada durante a 
biodegradação do álcool. Corseuil et al. (1998), em ensaios de 
microcosmos em condições sulfato-redutoras, manifestaram que o 
etanol contribuiu na degradação de tolueno, com o desenvolvimento de 
bactérias degradadoras de tolueno, inicialmente em baixas 
concentrações. Por outro lado, os resultados de um experimento de 
campo, realizado com o combustível E24, mostraram que a massa de 
microrganismos desenvolvida com a biodegradação do etanol foi 
responsável pela redução na concentração dos BTEX, uma vez esgotado 
o álcool, pela intensificação da taxa de biodegradação anaeróbia 
(NUNES; CORSEUIL, 2007). 
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4.3 CINÉTICA DE BIODEGRADAÇÃO DOS BTEX 
 
No ambiente subterrâneo, as reações de biodegradação dos 
compostos orgânicos dissolvidos ocorrem em taxas específicas para 
cada composto, segundo as condições ambientais predominantes. 
Admitiu-se a biodegradação como o principal fator influente no valor da 
constante de atenuação (k) por ter representado, em estudos de campo, 
80% do valor da constante de atenuação dos compostos BTEX (KAO et 
al., 2010). Foram calculados os valores de kponto para benzeno, tolueno e 
BTEX totais presentes na mistura com 10% de etanol (v/v) em um meio 
bioestimulado com sulfato (área de BIS-E10) com base nas medições do 
poço de monitoramento 8, nível de profundidade 5 metros.  
A constante de atenuação para o etanol não foi calculada devido 
ao efeito dos processos de transporte sobre o etanol. Isto é, mesmo sem 
biodegradação, por ser completamente solúvel em água, a concentração 
do etanol diminuiria com os processos advectivos de transporte. Os 
valores de k para o etilbenzeno e o xileno não foram calculados, já que 
as menores solubilidades destes compostos, em comparação com o 
benzeno e o tolueno, fazem com que seja necessário mais tempo para 
que atinjam o pico de concentração máxima considerado na estimativa 
das respectivas taxas. Através da linearização da equação de 
biodegradação (Equação 3) foram obtidos os valores da constante de 
atenuação pontual para o benzeno, tolueno e BTEX totais, sendo kponto 
igual à inclinação da reta do logaritmo natural da concentração pelo 
tempo em um determinado ponto (NEWELL et al., 2002). Estes valores 
foram comparados com os valores obtidos por Schambeck (2012) para o 
experimento de ANM-E24. As concentrações dos hidrocarbonetos, 
expressadas originalmente em µg.L
-1
 foram transformadas em 
miligramas de Carbono Orgânico Total.L
-1
 para poder comparar 
combustíveis com diferentes proporções de etanol na mistura. A análise 
de regressão linear foi realizada com o auxílio da planilha eletrônica 
Excel, para um nível de confiança de 95%.  
As taxas de degradação calculadas para benzeno, tolueno e BTEX 
totais na área E10 apresentam valores superiores aos registrados para 
ANM (Tabela 4.1). Os valores de kponto, calculados com base nos dados 
do PM8 (n=5), permitem confirmar que no experimento de ANM-E24 a 
degradação dos compostos BTEX começa depois e é mais demorada 
que no experimento de BIS. Isto parece indicar que quanto mais demora 
a degradação do etanol, os valores da taxa de degradação dos compostos 
aromáticos diminuem. Pode-se afirmar, considerando os valores de 
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kponto, que os compostos BTEX na área contaminada com uma mistura 
com 10% de etanol (v/v) e com adição de sulfato, estão sendo atenuados 
mais rapidamente que no experimento com uma mistura com 24% de 
etanol (v/v). Estes resultados são coerentes com as considerações 
termodinâmicas que colocam o processo de sulfato-redução como mais 
favorável que a metanogênese (STUMM; MORGAN, 1981; 
WIEDEMEIER et al., 1999a). É importante destacar que, 
estatisticamente, para o nível de confiança utilizado, uma regressão é 
apreciada como significativa quando o valor-p resulta menor que 0,05. 
Entretanto, considera-se que amostras pequenas tendem a produzir 
valores-p grandes, ainda que exista um importante efeito em um ponto 
de vista prático. Por razões de custos operacionais, em reiteradas 
circunstâncias, a frequência com que são feitas as amostragens de 
campo para avaliar a contaminação de ambientes subsuperficiais é 
reduzida, limitando, assim, o número de coletas. Assim, poder-se-ia 
esperar que um número maior de amostras reduza o valor-p. Além disso, 
o experimento de ANM-E24 é um experimento mais antigo, de maneira 
que o número de amostras consideradas, para a determinação da taxa de 
degradação, foi superior ao do experimento de BIS (Tabela 4.1).  
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Tabela 4.1 – Comparação dos valores das constantes de atenuação de primeira ordem do benzeno e do tolueno 
calculadas a partir de dados de experimentos de campo. 
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1,0 a 3,0 





















Notas: * Os valores apresentados foram calculados a partir de dados correspondentes aos poços de monitoramento PM4, nível de 
profundidade 2 m para o experimento de ANM e o PM8, nível de profundidade 5 m para o experimento de BIS. 
(a) Período correspondente ao decaimento das concentrações dos contaminantes após a liberação do combustível.  
(b) Número de dados utilizados na análise de regressão.
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Os valores das respectivas constantes de atenuação calculadas 
para a área de BIS-E10, em relação ao benzeno, tolueno e BTEX totais 
foram, aproximadamente, 3 vezes superiores às registradas para o 
experimento de ANM-E24 (Tabela 4.1). No presente trabalho, a taxa de 
degradação do benzeno correspondente à área de BIS-E10 foi maior que 
a do tolueno. Isto coincide com os resultados de Cozarelli et al. (2010), 
que reportaram maiores taxas de degradação para o benzeno, em 
comparação com o tolueno, em um estudo in situ sobre a biodegradação 
dos hidrocarbonetos aromáticos nas águas subterrâneas. Por ser o 
composto de maior solubilidade, o benzeno torna-se mais biodisponível 
para o ataque microbiológico, pudendo, assim ser degradado a uma taxa 
mais rápida. Em experimentos realizados em microcosmos, Lawrence et 
al. (2009) obtiveram menores taxas de biodegradação dos compostos 
BTEX para o combustível E10, quando comparado com as misturas E50 
e E95. Para os autores, a presença de etanol causa um crescimento 
acidental de bactérias degradadoras de BTEX e que, por esta razão, 
conforme aumenta a concentração de etanol na mistura, maior a taxa de 
crescimento dessas bactérias e, por conseguinte, maior é a taxa de 
biodegradação dos BTEX.  
Como foi descrito no item 3.7, o tempo de meia vida (t1/2) é 
calculado a partir do valor de k, a qual foi obtida considerando como t=0 
o tempo correspondente aos picos de concentração máxima para o 
benzeno e o tolueno, isto é, 1 ano após a liberação do combustível E10. 
Para a obtenção do valor de t1/2 somou-se o tempo relativo à fase lag
10
 
no qual os compostos estavam se dissolvendo e aumentando a sua 
concentração na água subterrânea até atingir o pico de concentração. No 
caso do experimento de ANM com E24, os picos de concentração para o 
benzeno e o tolueno ocorreram 1,9 anos após a liberação do 
combustível, e, assim, o valor de t1/2 contemplando a fase lag 
corresponderia a um tempo de permanência do benzeno e do tolueno 
mais de duas vezes maior do que para o experimento de BIS-E10 
(Tabela 4.1). Na área sob ANM, a persistência do etanol é maior ao 
longo do tempo devido à maior proporção de etanol no combustível E24 
o que provocou retardo no início da biodegradação de seus compostos 
BTEX e redução em suas velocidades de atenuação quando comparado 
ao combustível E10 (10% v/v de etanol).  
                                                          
10 Assumimos como fase lag o período de tempo prévio à degradação dos contaminantes, 
próprio da fase de adaptação da comunidade bacteriana às novas condições do meio.   
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Em experimentos de campo com E10, avaliando o efeito do 
etanol na degradação dos BTEX totais, Mackay et al. (2006b) 
reportaram taxas de atenuação de 0,06 e 0,59 dia
-1
 para o benzeno e o 
tolueno, respectivamente. Mesmo que a presença do etanol tenha 
interferido negativamente na velocidade de degradação dos compostos 
BTEX, as taxas reportadas por esses autores são significativamente 
maiores às evidenciadas neste trabalho. As concentrações de 
hidrocarbonetos medidas para o poço de monitoramento PM8, n=5, nos 
tempos 1 e 3 anos (Tabela B1 - APÊNDICE B),  foram superiores em 
mais de 1 ordem de grandeza do que as reportadas por Mackay et al. 
(2006b) (1-3 mg.L
-1
, aproximadamente). Isto poderia explicar as 
menores taxas de atenuação calculadas neste trabalho, para os 
compostos BTEX. Além disso, a disponibilidade de sulfato, 
naturalmente alta nos aquíferos norte-americanos, com concentrações de 
100 µg.L
-1
 aproximadamente (MACKAY et al., 2006b), poderiam suprir 
rapidamente os requerimentos nutricionais dos microrganismos, 
acelerando a taxa de degradação dos compostos aromáticos. Em 
experimentos realizados em microcosmos, para uma mistura de BTEX e 
etanol, Silva, Ruiz-Aguilar e Alvarez (2005) observaram um aumento na 
biodegradação destes compostos com o acréscimo de receptores de 
elétrons (nitrato, ferro na forma de íon férrico e sulfato) em relação à 
ANM, para um tempo de incubação de um ano. Embora tenham 
diminuído os valores da concentração dos compostos aromáticos no 
experimento de BIS-E10, como foi mencionado no item 4.2, ainda 
encontram-se acima dos níveis permitidos pela legislação de forma que 
se deve continuar com o monitoramento desta área.  
 
4.4 INFLUÊNCIA DO SULFATO NA BIODEGRADAÇÃO DOS 
CONTAMINANTES PRESENTES NO E10 
 
Para analisar a influência da presença de sulfato na 
biodegradação do etanol e dos BTEX, os resultados obtidos a partir das 
análises de água subterrânea da área de BIS-E10 foram comparados com 
os de um experimento de campo de ANM-E24, próximo à área de 
estudo, conforme foi descrito no início da seção de resultados e 
discussões. Dessa maneira, foram considerados os dados provenientes 
do PM8, nível de cinco metros de profundidade (n=5), e do PM4, nível 
de dois metros de profundidade (n=2) para os experimentos de BIS-E10 




4.4.1. Disponibilidade dos receptores de elétrons 
 
A depleção de nutrientes e de receptores de elétrons pode ser 
usada como indicador da biodegradação de compostos orgânicos. O 
esgotamento do oxigênio pode ser percebido pela sua diminuição assim 
como pelo uso dos outros receptores de elétrons. Este comportamento 
do OD estaria representando em forma geral o que aconteceu na área 
toda, de acordo com as apreciações realizadas no item 4.1. O ferro (III) 
possui uma solubilidade baixa, assim, a sua presença e utilização foram 
evidenciadas de maneira indireta, a partir da formação de ferro (II) como 
subproduto. Com respeito ao nitrato, a presença de concentrações 
elevadas deste receptor de elétrons, acima de 50 mg.L
-1
, em áreas 
pontuais da Fazenda Ressacada, tem sido associada ao fato da região ter 
sido utilizada, anteriormente, em práticas agrícolas e como área de 
pastagem (COSTA, 2008). A associação entre a disponibilidade de 
nitrato como receptor de elétrons para a degradação de contaminantes 
com a atividade agrícola tem sido reportada para outras áreas 
(LYNGKILDE; CHRISTENSEN, 1992; CASTAÑEDA et al., 2003). 
As variações na concentração de receptores de elétrons dos 
experimentos de BIS-E10 e ANM-E24 são mostradas na Figura 4.7. Os 
menores valores de concentrações dos receptores de elétrons foram 
encontrados no tempo 1,7 anos (quarta coleta). Isto poderia ser 
explicado pelo efeito de diluição provocado por precipitação, como foi 
descrito no item 4.1, já que os maiores valores de precipitação nos 
últimos dois anos de monitoramento foram registrados no mês prévio a 




Figura 4.7 – Variação temporal da concentração de receptores de 
elétrons dissolvidos na água subterrânea. A) Experimento de BIS-E10 
(PM8, nível de profundidade 5 metros); B) Experimento de ANM-E24 
(PM4, nível de profundidade 2 metros).  
 
Nota: as concentrações iniciais (0,0 anos) baseiam-se nos dados de background de 
cada área em particular.  
 
De acordo com a caracterização da água subterrânea antes da 
liberação controlada de E10, a concentração média de oxigênio 
dissolvido (OD) era de 2,31 mg.L
-1 
(Tabela C.1a - ANEXO C); após a 
liberação do combustível as concentrações de oxigênio dissolvido na 
área sob BIS foram diminuindo até valores abaixo de 0,5 mg.L
-1
. A 
Figura 4.7 (A) permite visualizar o estabelecimento de condições 
anaeróbias no meio a partir do tempo 1 ano, seguindo o padrão já 
observado na Figura 4.4 para a área E10. 
Por outro lado, o ânion nitrato mostrou um decaimento após a 
terceira coleta (1 ano) no período em que as concentrações dos 
contaminantes começaram a diminuir (Figura 4.5 e Figura 4.6). O 
decaimento deste receptor de elétrons estaria constatando seu uso por 
parte dos microrganismos presentes no meio. Para o caso do sulfato, 





de experimento (Figura 4.7 (A)).  Depois de um ano de monitoramento, 
as concentrações se mantiveram abaixo de 1,0 mg.L
-1
, indicando a 
utilização deste receptor de elétrons na degradação dos contaminantes, 
já que este foi injetado semanalmente em quantias elevadas.  
No experimento de ANM-E24, Figura 4.7 (B), as concentrações 
de oxigênio caíram a valores característicos da anaerobiose após a 
liberação do respectivo combustível. Com respeito ao nitrato, as 
concentrações deste receptor de elétrons se mantiveram abaixo de 10 
mg.L
-1
 ao longo de 10,5 anos, ocorrendo um pico de concentração aos 
11,6 anos. Isto poderia estar associado com uma entrada de nitrato nessa 
área, já que antes da liberação do combustível os valores medidos desse 
receptor de elétrons para o PM4 n=2, já eram baixos (2,33 mg.L
-1
). 
Após a contaminação, as concentrações de sulfato, ao longo do tempo 
de monitoramento, foram de 2,5 mg.L
-1
 aproximadamente.   
 
4.4.2. Subprodutos metabólicos da biodegradação dos 
contaminantes  
 
As concentrações das formas reduzidas dos receptores de elétrons 
podem ser usadas como um indicador da degradação de matéria 
orgânica. Para a análise do comportamento dos contaminantes e da 
cinética de degradação, assim como a relação com os receptores de 
elétrons, subprodutos metabólicos e comunidades bacterianas foi 
escolhido o poço imediatamente a jusante da fonte e o nível em que 
foram detectadas as maiores concentrações dissolvidas do etanol e dos 
compostos BTEX.  
O subproduto metabólico acetato é um composto intermediário da 
biodegradação de compostos orgânicos. A Figura 4.8 mostra a variação 
da concentração deste subproduto nos experimentos de Bioestimulação 
com Injeção de Sulfato (BIS-E10) e de Atenuação Natural Monitorada 
(ANM-E24) ao longo do tempo. No experimento de BIS-E10, as 
concentrações mais elevadas de acetato, acima de 70 mg.L
-1
, foram 
registradas no poço em estudo 1,0 anos após a liberação do combustível 
E10 (Figura 4.8 (A)), que representa o período com maiores 
concentrações de etanol e de compostos BTEX (Figura 4.5 (A) e Figura 
4.6 (A)). A produção de acetato antecipada na área E10 estaria 
relacionada à biodegradação, também antecipada, dos contaminantes na 
área. Por ser um composto intermediário, após ser produzido o acetato é 
rapidamente consumido. Desta maneira, a partir do pico de concentração 
registrado no tempo 1 ano, houve um decaimento de acetato em 
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correspondência com o inicio da diminuição nas concentrações dos 
contaminantes Figura 4.8 (A).  
 
Figura 4.8 – Variação temporal da concentração de acetato. A) 
Experimento de BIS-E10 (PM8, nível de profundidade 5 metros); B) 
Experimento de ANM-E24 (PM4, nível de profundidade 2 metros). 
 
Nota: As concentrações iniciais (0,0 anos) referem-se aos valores de acetato antes da 
liberação do combustível em cada área. 
 
No experimento de ANM-E24, as concentrações de acetato 
somente foram medidas depois de 1,9 anos de monitoramento (Figura 
4.8 (B)). Os valores medidos estiveram na faixa de 50-100 mg.L
-1
, 
aproximadamente, para o intervalo de 1,9 a 3,1 anos (Figura 4.8 (B))
 
. 
Após o esgotamento do etanol, a partir dos 2,7 anos, a produção de 
acetato estaria associada unicamente à biotransformação dos compostos 
BTEX (Figura 4.5 (B) e Figura 4.6 (B)). Em ambas as áreas, houve 
produção de acetato, contudo, no poço de monitoramento do 
experimento sob ANM, a quantia formada foi superior àquela presente 
no poço do experimento sob Bioestimulação com Injeção de Sulfato. As 
menores concentrações de acetato registradas no experimento de BIS-





ANM-E10, estariam relacionadas ao baixo teor de etanol no 
combustível usado. Isto pode significar que o maior volume de etanol 
gera mais acetato e que na área de BIS o intervalo de tempo entre 
geração e utilização deste produto poderia ser menor. Em estudos de 
campo, Kuivila et al. (1989) e Badecker et al. (1993) observaram que os 
valores de concentração de acetato proveniente da biodegradação dos 
hidrocarbonetos de petróleo não ultrapassaram os 3 mg.L
-1
. Desta 
maneira, em casos de contaminações subsuperficiais por misturas de 
gasolina e etanol, elevadas concentrações de acetato no meio 
corresponderiam, principalmente, à degradação do etanol. Em outros 
experimentos de campo realizados com misturas de etanol e gasolina em 
proporção de 24-25 % (v/v) de álcool, concluiu-se que o acetato gerado 
é proveniente predominantemente da oxidação do etanol já que ele está 
presente em uma proporção maior que os compostos BTEX (NUNES, 
2006; COSTA, 2008).  
Outra maneira de determinar a influência de um processo 
metabólico na biodegradação dos contaminantes presentes é a partir da 
geração de subprodutos (WIEDEMEIER et al., 1999a). As 
concentrações de subprodutos metabólicos ao longo do tempo para os 
experimentos de BIS-E10 e ANM-E24 são mostradas nas Figura 4.9-
Figura 4.12. As concentrações iniciais (0,0 anos) baseiam-se nos dados 
de background dos compostos em cada área.   
Segundo a ordem de utilização dos receptores de elétrons, 
abordada no item 2.3.3, após a biodegradação aeróbia dos compostos 
orgânicos o seguinte receptor de elétrons a ser usado é o nitrato. 
Conforme valores propostos por Lyngkilde e Christensen (1992) e Bjerg 
et al. (1995), valores de nitrito acima de 0,1 mg.L
-1 
consistiram no 
critério para definir a ocorrência de nitrato-redução em águas 
subterrâneas. No experimento de BIS-E10, o aumento na concentração 
de nitrito coincide com o inicio do decaimento do etanol e dos 
hidrocarbonetos monoaromáticos, benzeno e tolueno, a partir do tempo 
1 ano. A presença deste subproduto, em concentrações maiores que 0,1 
mg.L
-1
, foram registradas no tempo 1,7 anos (Figura 4.9 (A)). 
Para o experimento de ANM-E24, não houve medições de nitrito 
no PM4 n=2, entre os tempos 1,9 e 3,1 anos. As concentrações deste 
subproduto foram, em geral, inferiores a 0,1 mg.L
-1
. Isto é esperado por 
ser uma região onde as concentrações do receptor de elétrons nitrato são 
naturalmente baixas (Figura 4.7 (B)). No tempo 11,6 anos registraram-se 
concentrações de 0,2 mg.L
-1 
de nitrito o que poderia estar relacionado 
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com o aumento da concentração de nitrato nessa área, como foi 
comentado no item 4.4.1.  
 
Figura 4.9 – Variação temporal da concentração de nitrito. A) 
Experimento de BIS-E10 (PM8, nível de profundidade 5 metros); B) 
Experimento de ANM-E24 (PM4, nível de profundidade 2 metros). 
 
 
A biodegradação via redução de ferro (III) é o processo seguinte 
à nitrato-redução, desde o ponto de vista termodinâmico. Quando o ferro 
na forma de íon férrico é utilizado como receptor de elétrons gera ferro 
na forma de íon ferroso como subproduto. Dessa maneira, as mudanças 
na concentração deste subproduto metabólico podem ser usadas como 
indicador da biodegradação mediante redução de ferro (III). De acordo 
com Lyngkilde e Christensen (1992), a ocorrência do processo de 
ferro(III)-redução pode ser evidenciada a partir da presença do ferro na 
forma de íon ferroso em concentrações acima de 1,5 mg.L
-1
. No 
experimento de BIS-E10, este subproduto registrou-se em concentrações 
de até 10 mg.L
-1
 (Figura 4.10 (B)), sendo as maiores concentrações 
encontradas aos 1,7 anos após a liberação do E10. Para o experimento 
de ANM-E24 os valores de ferro (II) são superiores aos registrados para 





(B). A concentração máxima de subproduto obtida nesse experimento 
foi de 67,4 mg.L
-1
, após 1 ano de monitoramento. Os altos valores de 
ferro (II), no experimento de ANM quando comparados com os valores 
correspondentes ao experimento de BIS, poderiam estar associados ao 
fato de não houver suficiente geração de sulfeto, por não existir altas 
concentrações de sulfato, e, consequentemente, o ferro (II) não estar 
precipitando como sulfeto ferroso. 
  
Figura 4.10 – Variação temporal da concentração de Ferro (II). A) 
Experimento de BIS-E10 (PM8, nível de profundidade 5 metros); B) 
Experimento de ANM-E24 (PM4, nível de profundidade 2 metros). 
 
 
Após o processo de redução do ferro (III), a utilização de sulfato 
como receptor de elétrons é o processo mais favorável para as 
comunidades microbianas. Portanto, o aumento na concentração de 
sulfeto, subproduto metabólico da redução de sulfato, indica que está 
ocorrendo biodegradação da matéria orgânica por sulfato-redução. Para 
o experimento de BIS-E10, as concentrações de sulfeto dissolvido 
variaram entre 0,01 e 0,9 mg.L
-1
 ao longo do período de tempo de 
amostragem (3 anos) (Figura 4.11 (A)). Estes valores são consistentes 





a partir da evidência de sulfeto em águas subterrâneas em concentrações 
menores de 1 mg.L
-1
 (LYNGKILDE; CHRISTENSEN, 1992; BJERG et 
al., 1995; REINHARDT et al., 1997; WEINER et al., 1998) e valores na 
faixa de 0,9 e 10 mg.L
-1
 (GIEG et al., 1999). Existem também estudos 
sobre aquíferos contaminados com petróleo em que se assumiu a 
ocorrência de sulfato-redução sem ter registrado sulfeto; isto foi 
explicado pelos autores através das possibilidades de precipitação do 
sulfeto com o ferro (II) (WEINER et al., 1998;  ANDERSON; 
LOVLEY, 2000). Em todos os casos, os autores mediram valores de 
H2S dissolvido muito menores que o valor teoricamente esperado, e 
propuseram que este subproduto, uma vez formado, reage com os 
sólidos do aquífero. A quantificação da sulfato-redução microbiana a 
partir do consumo de sulfato ou a formação de sulfeto como produto 
poderia ser obscurecida por transformações abióticas como dissolução, 
precipitação de sulfato nas formas de sulfato de cálcio (STUMM; 
MORGAN, 1981) ou por precipitação na forma de sulfeto ferroso 
(ANDERSON; LOVLEY, 2000). Assim, a ocorrência de sulfato 
redução poderia ser subestimada em casos de não considerar a 
possibilidade de o sulfeto ter precipitado.  
Por outro lado, quando consideradas as medições em todos os 
poços de monitoramento da área E10, na fonte de contaminação 
registrou-se sulfeto em concentrações acima de 4 mg.L
-1
 aos 0,2 anos 
após a liberação do combustível. A detecção destes valores demonstrou 
que frente a valores de etanol e BTEX muito altos o sulfato foi utilizado 
e contribuiu com os processos atuantes na degradação dos compostos 
contaminantes. 
Para o experimento de ANM-E24, as medições deste subproduto 
não foram constantes, existindo grandes períodos de tempo sem dados 
específicos (Figura 4.11 (B)). As concentrações observadas do 
subproduto sulfeto são menores às registradas para o experimento de 
BIS-E10, na faixa de 0,0-0,5 mg.L
-1
, o que é esperado por ser uma 
região onde as concentrações de sulfato são naturalmente baixas (Figura 
4.7 (B)). Isto indicaria que os processos de nitrato- redução e sulfato- 
redução não atuaram de maneira predominante na biodegradação dos 
contaminantes na área experimental sob Atenuação Natural Monitorada. 
Por outro lado, a presença de ferro (II) em altas concentrações foi um 
indicativo da importância do processo de ferro(III)-redução na 




Figura 4.11 – Variação temporal da concentração de sulfeto. A) 
Experimento de BIS-E10 (PM8, nível de profundidade 5 metros); B) 
Experimento de ANM-E24 (PM4, nível de profundidade 2 metros). 
 
 
A presença de metano em águas subterrâneas contaminadas 
revela a ocorrência da metanogênese. Após a redução de sulfato, o 
processo de geração de metano é o mecanismo atuante na biodegradação 
dos compostos orgânicos. Na Figura 4.12 estão apresentados os gráficos 






Figura 4.12 – Variação temporal da concentração de metano. A) 
Experimento de BIS-E10 (PM8, nível de profundidade 5 metros); B) 
Experimento de ANM-E24 (PM4, nível de profundidade 2 metros). 
 
 
Na área de BIS-E10 não houve detecção de metano durante o 
período monitorado (Figura 4.12 (A)). Isto indica que os receptores de 
elétrons que naturalmente encontram-se na área, nitrato e ferro na forma 
de íon férrico, junto com o sulfato, que vem sendo injetado 
semanalmente há mais de três anos, estariam suprindo os requerimentos 
metabólicos da degradação do combustível E10, impedindo o 
estabelecimento de condições metanogênicas. A existência de condições 
mistas de receptores de elétrons para a degradação microbiana do etanol 
e de hidrocarbonetos aromáticos, uma vez esgotado o oxigênio, já tem 
sido reportada na literatura técnica (LYNGKILDE; CHRISTENSEN, 
1992; WILSON; BOUWER, 1997; MALCOM, 1998).  
As concentrações de metano foram evidentes na área de ANM-
E24, evidenciando-se os máximos valores deste gás no tempo 2,7 anos 
após a liberação do combustível, correspondentemente com as máximas 
concentrações de etanol. Isto sugere que a disponibilidade de nitrato, 





carga orgânica representada pelo maior volume de etanol (Figura 4.5 
(B)).  
Na área E10, devido ao rápido esgotamento do oxigênio, 
evidenciado na Figura 4.7 (A), a análise das distintas variáveis 
geoquímicas avaliadas permitiu observar que o desaparecimento do 
etanol e a redução nas concentrações dos compostos aromáticos 
analisados ocorreram principalmente por processos de biodegradação 
anaeróbios via nitrato-, ferro(III)- e sulfato-redução. Esta simultaneidade 
no consumo dos vários receptores de elétrons disponíveis no meio tem 
sido descrita anteriormente em estudos de campo (EDMUNDS; MILES; 
COOK, 1984; CUNNINGHAM et al., 2001; CHAPELLE et al., 2002).  
Na área E24, sob ANM, os processos predominantes foram ferro(III)-
redução e metanogênese. Por ter sido a metanogênese a principal via de 
biodegradação, houve um atraso na atenuação do etanol e dos 
hidrocarbonetos, sendo estes processos mais lentos, em relação ao 
experimento de BIS-E10, onde predominaram, em concomitância, vias 
catabólicas mais favoráveis energeticamente.  
 
4.4.3. Comunidades microbianas associadas à biodegradação 
dos contaminantes  
 
Como foi mencionado na seção 2.5.2 da revisão bibliográfica, em 
casos de contaminação por compostos orgânicos no meio subsuperficial, 
os processos anaeróbios desenvolvem um importante papel. Em vistas a 
estabelecer a presença relevante destes microrganismos em associação 
com os processos redox atuantes no local, foram quantificadas as 
comunidades bacterianas anaeróbias associadas à biodegradação do 
etanol e dos hidrocarbonetos aromáticos. Para isso, foram realizadas 
análises moleculares de amostras de água subterrânea correspondentes 
ao PM8, n=5 no tempo 1,7, 2,3 e 3 anos após o lançamento do E10 
(Figura 4.13). Amostras de água subterrânea do PM36 foram utilizadas 
como controle negativo por pertencerem ao poço mais afastado da fonte 
(Figura 3.2). Em vistas de avaliar as comunidades de microrganismos 
existentes em situações de derramamentos subsuperficiais com misturas 
de gasolina e etanol, a utilização de dados de poços de monitoramento 
afastados da fonte de contaminação como background em estudos de 
campo já tem sido reportada (FERIS et al., 2008; GUIMARÃES, 2011).  
Para a análise de comunidades microbianas, assumiu-se a 
presença significativa destes alvos moleculares quando o número de 
cópias de gene das amostras provenientes da zona contaminada fosse 
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aproximadamente duas ordens de magnitude maior do que a área sem 
contaminação, cujos valores aparecem como linhas tracejadas na Figura 
4.13. Estes pressupostos foram realizados com base em Burns e 
Valdivia (2008) que estudaram as considerações sobre a definição dos 
limites de detecção (LD) para a técnica de PCR.  
 
Figura 4.13 – Variação temporal das concentrações de microrganismos 
presentes nas amostras de água subterrânea.  
 
 
Nas três coletas analisadas, os resultados demonstraram 
concentrações de Bactérias totais acima de 10
6
, tendo em vista que os 
maiores valores foram observados no período correspondente a 1,7 anos. 
Isto pode estar associado com uma maior carga orgânica para os 
microrganismos, uma vez que tanto o etanol quanto os compostos 
monoaromáticos se encontravam em maiores concentrações nesse 
período que no tempo correspondente à quinta e sexta coleta (2,3 e 3 
anos respectivamente) (Figura 4.13). Conforme os resultados dos 
experimentos de campo sobre a influência do etanol na degradação dos 
BTEX, Feris et al. (2008) indicaram que a presença do álcool, presente 
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na mistura 10 % v/v, associou-se à promoção do crescimento das 
populações de Bactérias totais.  
O valor médio de cópias de nirS (bactérias nitrito-redutoras) 
obtido para a área sem contaminação foi o mais alto dentre todas as 
determinações moleculares analisadas. Este comportamento das 
bactérias nitrito-redutoras, inclusive em áreas sem contaminação, já tem 
sido descrito em um estudo onde se analisaram as comunidades 
bacterianas presentes nas fontes de contaminação de diversos 
experimentos da Fazenda Ressacada (GUIMARÃES, 2011). Por esta 
razão, o critério de duas ordens de grandeza acima do valor encontrado 
para o PM36, adotado como referência para as outras análises 
moleculares, não foi considerado. Desta maneira, considerou-se a 
presença de bactérias nitrito-redutoras quando o número de cópias de 
gene.gSST
-1
 foi superior ao valor correspondente para o PM36  
representado pela linha tracejada amarela na Figura 4.13.  
De acordo com o critério, as bactérias nitrito-redutoras foram 
evidenciadas no tempo 1,7 anos, que corresponde com os maiores 
valores do subproduto nitrito para o PM8, n=5 (Figura 4.9 (A)). Como o 
nitrato pode ser usado como receptor de elétrons e também como 
nutriente, a diminuição da concentração de nitrato observada para este 
período (Figura 4.7 (A)) estaria mostrando uma relação com a presença 
e a atividade destas bactérias. Em águas subterrâneas contaminadas com 
BTEX, Cunningham et al. (2001) provaram a ação conjunta de bactérias 
nitrito- e sulfato-redutoras na degradação dos compostos como resultado 
da injeção de nitrato e sulfato. Autores como Ulrich e Edwards (2003); 
CORSEUIL et al. (2011) também demonstraram a presença significativa 
de bactérias nitrito-redutoras em relação ao processo de nitrato-redução.  
Dentre as análises de grupos bacterianos específicos, a presença 
significativa de Geobacter foi encontrada aos 1,7 anos e 3 anos de 
monitoramento (Figura 4.13) em conformidade com os registros do 
subproduto ferro (II). A degradação de hidrocarbonetos de petróleo pela 
via ferro(III)-redutora associada ao aumento do número de 
microrganismos pertencentes ao gênero Geobacter, tem sido reportado 
em estudos de campo (PFIFFNER et al., 1997; ANDERSON et al., 
1998; ALFREIDER; VOGT, 2007; CORSEUIL, et al., 2011). 
Para o caso das Delta-proteobactérias, as análises de água 
subterrânea para o PM8, n=5 da área E10 revelaram um aumento do 
número de cópias de genes para o tempo 2,3 anos. Assim como foi 
descrito no item 4.4.2, a partir da observação de sulfeto, a presença de 
bactérias da Classe Delta-proteobactéria também estaria refletindo a 
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ocorrência do processo de sulfato-redução, e o efeito da adição de 
sulfato sobre as características naturais das populações bacterianas do 
aquífero. A presença de bactérias sulfato-redutoras em relação à 
degradação de compostos BTEX tem sido confirmada previamente de 
acordo com resultados advindos de estudos in situ (CHAPELLE et al., 
1996; PFIFFNER et al., 1997; ANDERSON; LOVLEY, 2000; 
CUNNINGHAM et al., 2001; ALFREIDER; VOGT, 2007; 
CORSEUIL, et al., 2011). 
De acordo com Chapelle et al. (1996), uma vez que as 
comunidades microbianas estão primeiramente adaptadas para um tipo 
específico de respiração, precisam de um tempo para se adaptar a um 
receptor de elétrons alternativo. Damianovic e Foresti (2009) 
manifestaram a necessidade de um longo período de tempo para que os 
microrganismos redutores de sulfato possam ter uma alta eficiência. 
Assim, para este estudo, embora seja abundante a quantidade de sulfato, 
a presença de nitrato e de ferro na forma de íon férrico possivelmente 
tenha tornado menos viável a utilização deste receptor de elétrons, que, 
por não estar presente naturalmente no aquífero, demora mais tempo 
para ser utilizado pelas bactérias sulfato-redutoras. O enriquecimento 
das bactérias sulfato-redutoras na área BIS-E10 foi constatado 
anteriormente (GUIMARÃES, 2011). Nesse estudo, foram comparadas 
áreas com diferentes estratégias de remediação in situ, de águas 
subterrâneas contaminadas com distintos tipos de combustíveis, sendo a 
área de BIS-E10 a única onde foi confirmada a ocorrência de bactérias 
sulfato-redutoras. Neste contexto, as diferenças observadas na estrutura 
da comunidade bacteriana são, provavelmente, influenciadas pelas 
condições redox e pela presença de receptores de elétrons alternativos; 
nitrato, ferro (III) e sulfato ao longo da pluma, o que foi evidenciado 
através da produção de subprodutos (Figura 4.9 a Figura 4.11). 
A ausência de produção de metano, descrita no item 4.4.2, foi 
confirmada pelas concentrações das Arqueas metanogênicas que ficaram 
abaixo do limite de detecção (Tabela D1 - APÊNDICE E). De acordo 
com Anderson e Lovley (2000), a injeção de receptores de elétrons num 
aquífero contaminado com derivados de petróleo poderia inibir a 
ocorrência da metanogênese. Desta maneira, para o baixo teor de 
matéria orgânica na área experimental E10, quando comparado com 
porcentagens maiores de álcool na mistura, tanto os receptores de 
elétrons, naturalmente presentes, quanto o sulfato, injetado 
semanalmente, estariam suprindo os requerimentos das respectivas 
bactérias, impedindo a chegada da metanogênese.  
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Como considerações finais, pode-se ressaltar que a presença tanto 
das comunidades bacterianas específicas, nirS (bactérias nitrito-
redutoras) e Geobacter (bactérias ferro(III)-redutoras) assim como as 
correspondentes às Delta-proteobactérias (Classe que inclui as bactérias 
sulfato-redutoras) relacionou-se com as concentrações dos subprodutos 
metabólicos nitrito, ferro (II) e sulfeto, respectivamente. Por outro lado, 
as Arqueas metanogênicas não foram detectadas para o poço de 
monitoramento estudado (PM8, n=5) confirmando, deste modo, a 
ausência de condições metanogênicas para a degradação dos 
contaminantes no período analisado. Além da menor proporção de 
etanol na área E10, a ocorrência de processos mais favoráveis 
termodinamicamente, associados com a existência de microrganismos 
específicos para vários receptores de elétrons estaria causando uma 
maior taxa de degradação dos compostos monoaromáticos. 
 
4.4.4. Determinação qualitativa do gene bssA  
 
Um importante aspecto na avaliação das técnicas de 
biorremediação consiste em demonstrar que a biodegradação é o 
principal processo de atenuação dos contaminantes.  A detecção de 
genes que codificam enzimas catabólicas, ou biomarcadores catabólicos, 
é uma ferramenta útil para a confirmação da ocorrência de 
biodegradação como o principal mecanismo de atenuação em áreas 
contaminadas (BELLER et al., 2002; ANDREONI; GIANFREDA, 
2007). A expressão da enzima bssA (benzil-succinato sintase), 
relacionada com a degradação anaeróbia de tolueno e xileno em 
condições anaeróbias, pode ser determinada através da detecção do gene 
catabólico que a codifica, conhecido como gene bssA (BELLER et al., 
2002; SILVA; RUIZ-AGUILAR; ALVAREZ, 2005; CALAGHAM et 
al., 2010). Foi analisado o poço de PM8, n=5, localizado na linha 
principal da área de BIS-E10. A nossa capacidade para avaliar este gene 
nos primeiros 120 dias é limitada pela ausência de análises moleculares 
na água subterrânea antes da liberação do produto E10. No entanto, 
assim como para as outras determinações moleculares, descritas na 
seção anterior, e, tendo em vista que as plumas de contaminação de 
etanol e BTEX totais, ao longo dos anos, não ultrapassaram os 6,5 
metros (Figura 4.5 e Figura 4.6), o poço PM36, localizado a mais de 25 
metros, foi utilizado como controle negativo (Figura 3.2). Considerando 
que as máximas concentrações de BTEX ocorreram 1 ano após a 
liberação do E10, a analise qualitativa (presença/ausência) do gene bssA 
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foi realizada a partir de amostras de águas coletadas após 1,7 anos do 
derramamento. O resultado da análise qualitativa do gene bssA é 
mostrado na Tabela 4.2.  
 
Tabela 4.2 – Análise qualitativa do gene bssA e relação com as 














N.A 21062,5 8391 




+ 4086,3 3800,1 




+ 3254,9 4544,7 




- 2657,8 5964,4 
- N.A N.A 
Nota: *Limite de detecção = 1 µg.L-1. §Limite de detecção para o gene bssA. (+) 
Indica a presença e (-) indica ausência. N.D = Não Detectado (abaixo do limites de 
detecção). N.A = Não analisado.  
 
A biodegradação anaeróbia de tolueno e xileno nas amostras de 
água de PM8, n=5 foi comprovada pela presença do gene bssA nas 
amostras correspondentes a 1,7 anos e 2,3 anos. Entretanto, na última 
coleta, concernente ao período 3 anos, não foi detectado este 
biomarcador. Os iniciadores e sondas desenvolvidas para alvejar genes 
funcionais como bssA não abarcam toda a natural diversidade 
microbiana genética associada com a degradação do tolueno e xileno. 
Isto poderia estar indicando a possibilidade de que, no local, também 
existam microrganismos capazes de degradar, anaerobicamente, tolueno 
e xileno, sem o biomarcador bssA (BELLER et al., 2002). De acordo 
com a análise das comunidades microbianas, a presença de bactérias 
nitrito-, ferro(III)- e sulfato-redutoras foi registrada para os tempos 1,7 e 
2,3 anos. Em aquíferos contaminados com compostos BTEX, esta 
relação positiva entre a detecção de bssA com a ocorrência de processos 
metabólicos de biodegradação via nitrato-redução (BELLER; 
SPORMANN, 1997a), ferro(III)-redução (WINDERL et al., 2008; 
CALAGHAM et al., 2010) e sulfato-redução (BELLER; SPORMANN, 
1997b; WINDERL et al., 2008) tem sido mencionada. 
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4.4.5. Outros fatores de influencia na biodegradação de 
contaminantes orgânicos 
 
Como foi apresentado no item 2.3.2, a biodegradação depende da 
existência de condições ambientais favoráveis para a atividade 
metabólica de microrganismos específicos. Além da biodisponibilidade 
da matéria orgânica e a presença de receptores de elétrons, discutidos 





A disponibilidade de nutrientes é outro requerimento essencial 
para o desenvolvimento dos microrganismos que podem atuar no 
processo de biodegradação dos contaminantes. O fósforo é um elemento 
abundante em aquíferos não contaminados, porém, o aumento no teor de 
carbono após um evento de contaminação por compostos orgânicos 
poderia limitar esse nutriente (ALEXANDER, 1994 apud WILLIAM, 
2007). As concentrações de fosfato medidas para as áreas de BIS-E10 e 
ANM-E24 são apresentadas nas Tabelas C1b e C2 (APÊNDICE C) 
respectivamente.  
Antes da liberação do combustível, as concentrações de fosfato 
na área BIS-E10 foram em média de 0,10 mg.L
-1
. Para o PM4 n=2, no 
experimento de Atenuação Natural Monitorada, os valores deste 
nutriente estiveram abaixo do limite de detecção na maioria das coletas 
consideradas. Embora existam reportes na literatura relacionados com a 
depleção de nutrientes como resultado da degradação do álcool, em 
situações de contaminação de ambientes aquáticos com misturas de 
gasolina e etanol (CORSEUIL; HUNT; SANTOS, 1998; FERNANDES, 
2002; NIVEN, 2005; WILLIAM, 2007; COSTA, 2008), os baixos 
valores de fosfato registrados nas áreas dificultam discussões mais 
aprimoradas.  
 
pH   
 
Nas Tabelas B1 e B2 (APÊNDICE B) estão discriminados os 




, para as 
áreas de BIS-E10 e ANM-E24 respectivamente. O valor médio de pH da 
água subterrânea na área de BIS-E10, antes da liberação do combustível, 
foi de 4,2. Após o derramamento, houve um leve aumento a partir do 
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valor inicial, com um pH máximo de 4,7 aos 2,3 anos de 
monitoramento. Apesar dos microrganismos presentes em águas 
subterrâneas contaminadas com hidrocarbonetos de petróleo preferirem 
ambientes com pH entre 6 e 8 (CHAPELLE, 2001), algumas bactérias, 
como as sulfato-redutoras são conhecidas por ser perfeitamente capazes 
de crescer e se desenvolver em faixas de pH mais ácidas 
(KOSCHORRECK, 2008).  Na área sob Atenuação Natural Monitorada, 
o valor inicial de pH correspondente ao PM4, n=2, foi de 5.6. Ao longo 
do experimento as medições revelaram uma tendência geral de 
diminuição nos valores de pH. Este resultado tem sido associado com o 
aumento da concentração de subprodutos metabólicos produzidos 
durante os processos de biodegradação do etanol e dos compostos 
monoaromáticos, comumente de natureza ácida (FERNANDES, 2002).  
Nas águas subterrâneas, a alcalinidade indica a capacidade do 
sistema em resistir a mudanças de pH. No experimento de BIS-E10, a 
alcalinidade aumentou até os 2,3 anos. Segundo Wiedemeier et al. 
(1999a), em locais subsuperficiais contaminados com hidrocarbonetos 
de petróleo, os processos de nitrato-, ferro(III)- e sulfato-redução 
tendem a aumentar a alcalinidade devido à produção de CO2 durante a 
biodegradação do etanol e dos compostos aromáticos. No PM4, n=2 a 
alcalinidade aumentou até os 1,9 anos (Tabela B2 - APÊNDICE B) e 
depois dessa data começou a diminuir. Lembrando que a produção de 
metano foi evidenciada a partir do tempo 1,9 anos (Figura 4.12), o 
consumo de CO2 como receptor de elétrons, estaria explicando esta 




Os valores de temperatura para os experimentos de BIS-E10 e 
ANM-E24 são mostrados nas Tabelas C1b e C2 (APÊNDICE C) estão 
discriminados os valores de pH para as áreas de BIS-E10 e ANM-E24 
respectivamente. Na área de BIS-E10, a temperatura teve pouca 
variação (entre 22 e 27ºC). As maiores temperaturas se registraram na 
quarta coleta, realizada no verão (fevereiro de 2011). As medições no 
PM4 n=2, da área sob Atenuação Natural Monitorada, não apresentaram 
grandes variações nos valores de temperatura. Os registros mais altos, 
acima de 26°C, ocorreram em campanhas de amostragens realizadas nos 
meses de novembro e março. Esses valores estão de acordo com 
considerações da literatura técnica, segundo as quais as temperaturas 
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dos aquíferos são relativamente estáveis com apenas ligeira variações 




O potencial redox (POR) medido ao longo dos 3 anos de 
monitoramento da área de BIS-E10, após a contaminação, variou entre 
52-190 mV. O menor valor medido foi no tempo 1 ano, coincidindo 
com as máximas concentrações de etanol, benzeno e tolueno e a 
presença de nitrito, ferro (II) e sulfeto. Os valores de POR encontrados 
no experimento de BIS-E10 estão dentro da faixa correspondente aos 
processos de nitrato- e ferro(III)-redução, de acordo com Stumm e 
Morgan (1981) (Figura 4.14 (A)). Segundo esses autores, os valores de 
potencial redox característicos de condições sulfato-redutoras são da 
ordem de -220 mV , no entanto, há registros na literatura que revelam a 
ocorrência do processo de sulfato-redução com valores de potencial 
redox positivos, entre 1-100 mV (EDMUND; COOK, 1984) e -29 a 169 
mV (LYNGKILDE; CHRISTENSEN, 1992).  
 
Figura 4.14 – Variação temporal do potencial redox (POR). A) 
Experimento de BIS-E10 (PM8, nível de profundidade 5 metros); B) 






Quando comparado o potencial redox, observa-se que na área de 
BIS-E10 os valores foram superiores que os correspondentes à área de 
ANM-E24 após a liberação do combustível. Isso indicaria que o meio 
estava em condições menos redutoras, provavelmente pela injeção de 
sulfato, por um lado, e a presença natural de nitrato e ferro (III) nessa 
área. Por outro lado, a presença de potenciais redox negativos na área de 
ANM-E24, Figura 4.14 (B), é um forte indicativo da ocorrência do 





5 CONCLUSÕES  
 
Com base nos resultados obtidos neste trabalho é possível concluir que:  
 
 A degradação do etanol e dos hidrocarbonetos monoaromáticos 
presentes no combustível E10 ocorreu de forma simultânea através 
dos processos anaeróbios de nitrato-redução, ferro(III)-redução e 
sulfato-redução. Isto foi demonstrado pela presença concomitante 
dos subprodutos metabólicos nitrito, ferro (II) e sulfeto, assim 
como de bactérias nitrito-, ferro(III)- e sulfato-redutoras.  
 
 A presença de sulfeto e de bactérias sulfato-redutoras evidenciou a 
contribuição do sulfato contribuição do sulfato na biodegradação 
de etanol e de BTEX na área E10. 
 
 A menor proporção de etanol no combustível E10 (10% v/v de 
etanol) e a presença de sulfato provocaram adiantamento de 1 ano 
no início da biodegradação de seus compostos BTEX e aumento 
em suas velocidades de atenuação de 3 vezes, quando comparado 
ao combustível E24 (24% v/v de etanol). 
 
 A ausência de metano e de Arqueas metanogênicas demonstraram 
que o processo metanogênico não atuou na degradação do etanol e 
dos compostos BTEX na área de Bioestimulação com Injeção de 
Sulfato. Por outro lado, este processo foi predominante na 
degradação de etanol e de BTEX no experimento de Atenuação 
Natural Monitorada. O menor teor de etanol na mistura assim como 
a presença de sulfato, ferro (III) e nitrato evitaram o 










Com relação às conclusões deste trabalho, recomenda-se:   
 
 A continuidade do monitoramento da área experimental E10, para 
acompanhar a migração e a diminuição da concentração dos 
compostos aromáticos até valores permitidos pela legislação 
vigente; 
 
 A determinação da cinética das reações de biodegradação para 
todos os hidrocarbonetos monoaromáticos utilizando maior número 
de amostras; 
 
 A identificação ao nível de espécie dos microrganismos envolvidos 
nos processos de biodegradação atuantes através de técnicas 
moleculares de sequenciamento; 
 
 Análises de amostras de solo para a determinação de possíveis 
precipitados que poderiam estar subestimando a ocorrência de 
processos e também porque grande parte da comunidade 
microbiana se encontra aderida ao solo;  
 
 A avaliação da influência do etanol na mistura E10 em 
experimento de campo, sob condições de Atenuação Natural 
Monitorada. 
 
 A avaliação da influência do etanol na mistura E24 em 
experimento de campo, sob condições de Bioestimulação com 
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ANEXO A – CÁLCULOS DE MASSA DE SULFATO DE SÓDIO 
(NA2SO4) 
 
Para o cálculo da massa necessária para a injeção considerou-se a fonte 
de contaminação sob um regime baseado num reator de fluxo de pistão. 
Desta maneira, a carga que entra na fonte depende da geometria dessa 
fonte, da velocidade da água subterrânea e da concentração do composto 
de interesse. 
Assim,  
W (t) = QCentra, onde: 
Centra é a concentração (M/L
3
) 
Q = vazão (L
3
/T)  Q = A x v  A = área da secção transversal = 
comprimento x altura 





Dados de entrada: 
Largura = 18 m 
Altura (distância entre os níveis de monitoramento) = 5 m 
v = 6 m/ano 
Centrada = 100 mg/L = 0,1 g/L 
Q= (18 m x 5 m x 6 m/ano) 
Q= 540 m³/ano = 1,5 m³/dia (1500 L/dia) 
Assim,  
W(t) = 250 g/dia  1750 g/semana 






ANEXO B – CÁLCULOS DE MASSA DE HIDRÓXIDO DE 
SÓDIO (NAOH) 
 
Para o cálculo da massa necessária para a injeção de NaOH, levou-se em 
consideração os seguintes parâmetros: molaridade da solução de NaOH 
utilizada para titular a amostra da água subterrânea da área (MNaOH), o 
volume de NaOH consumido para elevar o pH para o patamar desejado 
(VNaOH), o volume da amostra da água subterrânea coletada (VH2O) e o 
volume total da área experimental (Várea) que considerou o comprimento 
(C), a largura (L) e a distância entre o primeiro e o último nível de 
monitoramento (D). 
 
Dados de entrada: 
MNaOH = 0,0181 mol/L 
VNaOH = 0,59 mL (0,59 x 10
-3
L)  de pH 5,77 para pH 6,02 
VH2O = 200 mL (0,2 L) 
Peso molecular do NaOH = 40 g/mol 
C = 30,5 m 
L = 18 m 
D = 4 m 
Assim: 
C1V1 = C2V2 
C1 (0,2 L + 0,59 x 10
-3
L) = 0, 0181 mol/L x 0,59 x 10
-3
L 




Várea = C x L x D 
Várea = 30,5 m x 18 m x 4 m = 2196 m
3
 ≈ 2200 m
3
 = 2200000 L 
 
Uma vez que a porosidade da área é em torno de 20%, então apenas 
20% do volume total corresponde à água, neste caso:  
2200000 L x 0,2 = 440000 L 
C = m/V 
m = C x V = 5,3 x 10
-5




ANEXO C – CARACTERIZAÇÃO DA ÁREA ANTES DA 
LIBERAÇÃO CONTROLADA DO COMBUSTÍVEL E10 
 
Figura C1 – Seções geológicas interpretadas a partir de perfis 
descritivos de sondagens.  
 
FONTE: Adaptado de Lage (2000).
Areia f ina argilosa marrom a cinza escuro com matéria orgânica
Areia f ina  pouco argilosa marrom  claro
Areia f ina quartzosa bege
Areia f ina pouco argilosa a argilosa cinza
Areia f ina quartzosa cinza escuro 
Areia f ina quartzosa cinza escuro 
Areia f ina argilosa marrom a cinza escuro com matéria orgânica
Areia f ina quartzosa bege
Areia f ina pouca argilosa a argilosa cinza
Areia f ina quartzosa branca a cinza clara 
Argila arenosa cinza
SO
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Tabela C.1a – Valores das variáveis para a caracterização da água subterrânea por nível de profundidade (n). 
VARIÁVEIS n=2 metros n=3 metros n=4 metros n=5 metros n=6 metros Média* 
Temperatura (ºC) 24,24 24,12 23,96 23,78 23,70 23,96 
pH 4,08 4,05 4,13 4,33 4,39 4,20 
Potencial redox (mV) 380,14 379,57 384,29 374,86 367,14 377,20 
Oxigênio Dissolvido (OD) (mg.L-1) 3,72 1,46 2,83 2,13 1,41 2,31 
Condutividade específica (Ms.cm-1) 85,43 79,29 46,43 38,14 38,14 57,49 
Acidez (mg CaCO3.L
-1) N.A N.A N.A N.A N.A - 
Alcalinidade (mg CaCO3.L
-1) N.A N.A N.A N.A N.A - 
Sulfato (SO4
-2) (mg.L-1) 2,67 3,37 3,68 4,56 4,40 3,74 
Sulfeto (μg.L-1)  10,29 12,57 20,14 13,86 7,86 12,94 
Nitrato (NO3
-) (mg.L-1) 2,72 3,48 2,01 1,03 0,50 1,95 
Nitrito (NO2
-) (mg.L-1) N.D N.D N.D N.D N.D N.D. 
Cloreto (Cl-) (mg.L-1) 16,63 13,94 5,74 3,88 4,19 8,88 
Ferro ferroso (Fe+2) (mg.L-1) 0,06 0,04 0,08 0,06 0,18 0,08 
Fosfato (PO4
-3) (mg.L-1) 0,09 0,16 0,10 0,09 0,08 0,10 
Acetato (CH3COO
-) (mg.L-1) 0,18 0,26 0,23 0,17 0,19 0,21 
Metano (mg.L-1)  N.D N.D N.D N.D N.D N.D 
Brometo (Br-) (mg.L-1) 0,10 0,10 0,05 0,05 0,06 0,11 
FONTE: Laboratório REMAS / UFSC. Projeto Ressacada (2009). Valores correspondentes a amostras de água subterrânea dos 
seguintes PM: P1B, P16A, P26A, P28, P30A, P4, P5B, P20A, P18 e Fonte. *Média de todos os níveis das variáveis analisadas. Nota: 





ANEXO D – SOLUBILIDADE DOS COMPOSTOS 
MONOAROMÁTICOS PRESENTES NA MISTURA DE 
COMBUSTÍVEIS CONSIDERANDO A LEI DE RAOULT 
 
Tabela D1 – Experimento de Bioestimulação com Injeção de Sulfato 
(E10). 
Compostos 




Solubilidade segundo a 
Lei de Raoult (mg.L-1) 
Benzeno 1780 0,01 17,3 
Tolueno 515 0,03 17 
Etilbenzeno 152 0,01 1,2 
orto-(o)-xileno 220 0,01 3 
meta-(m)-xileno 160 0,02 3,9 
para-(p)-Xileno 215 0,01 2 






Tabela D2 – Experimento de Atenuação Natural Monitorada (E24). 
Compostos 




Solubilidade segundo a 
Lei de Raoult (mg.L-1) 
Benzeno 1780 0,01 13,9 
Tolueno 515 0,04 21,6 
Etilbenzeno 152 0,01 1,7 
orto-(o)-xileno 220 0,02 3,7 
meta-(m)-xileno 160 0,03 5,1 
para-(p)-Xileno 215 0,01 2,5 








ANEXO E – REPRESENTAÇÃO EM PLANTA DA ÁREA 
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APÊNDICE A – GRÁFICO DE PRECIPITAÇÃO APÓS A LIBERAÇÃO DO E10 
 
Figura A1 – Variação da Pluviometria total diária ao longo dos anos 2009, 2010 e 2011.  
 













































































































































































































APÊNDICE B – VALORES DE CONCENTRAÇÃO DO ETANOL, COMPOSTOS BTEX, ACETATO E 
ALCALINIDADE DAS ÁREAS EXPERIMENTAIS ESTUDADAS  
 























0,0 N.A N.A N.A N.A N.A N.A 0,2 4,2 N.A 
0,2 N.D 12,1 12,1 N.D N.A N.D 0,1 4,5 1,0 
0,5 172,0 1909,4 893,5 792,3 48,9 174,7 1,7 N.A N.A 
1,0 2116,9 41086,7 9333,3 21062,5 2299,9 8391 74,7 4,5 1,2 
1,7 108,8 9344,6 490,9 4086,3 967,3 3800,1 0,1 4,6 2,1 
2,3 36,0 9274,2 329,7 3254,9 1145 4544,7 0,1 4,7 5,3 
3,0 N.D 10530,1 435,4 2657,8 1472,5 5964,4 0,1 4,6 2,1 































0,0 N.A  - N.D N.D N.D N.D N.A 5,6 6,5 
0,3 N.D 27,4 4,6 10 2,7 10,1 N.A 5,1 10,8 
0,5 83,1 234,1 105,4 118,4 N.D 10,3 N.A 4,5 12,8 
0,9 2078 14228 5185 5976 538 2529 N.A 5,2 0,0 
1,9 1027,9 41325 11411 21706 1579 6629 102 4,1 53,8 
2,7 N.A N.A 555,2 959,9 139,7 634 113,1 4,6 23,8 
3,1 N.A 36306,2 5644,4 18557,9 2366,4 9737,5 55,4 4,3 18,6 
3,8 329,6 27852,1 4722,1 14306,8 1743 7080,3 40,7 4,78 19,78 
5,0 N.D 24149,4 382,4 9325,8 3139,3 11301,9 4,3 6,5 N.A 
6,6 N.D 10666 1226 5040 786 3614 4,3 5,0 10,5 
7,6 N.D 3195 126 206 481 2382 0,1 5,0 6,9 
10,5 N.D 254,7 80,6 39,4 12,4 122,2 N.D 4,8 7,4 
11,6 N.D 64,9 4,6 N.D N.D 60,3 0,7 4,8 4,7 
Nota: N.D = Não Detectado (abaixo do limites de detecção). N.A = Não analisado.
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APÊNDICE C – VALORES DE CONCENTRAÇÃO DE RECEPTORES DE ELÉTRONS, SUBPRODUTOS 
METABÓLICOS, POTENCIAL REDOX E PH DAS ÁREAS EXPERIMENTAIS ESTUDADAS 
 



























0,0 2,3 2,0 3,7 0,1 0,1 0,0 0,0 377,0 0,10 23,96 
0,2 2,6 10,8 3,4 0,1 0,0 0,01 0,0 186,0 N.D 21,83 
0,5 3,5 21,7 3,6 0,1 0,0 0,02 0,0 148,0 N.D 23,50 
1,0 0,4 55,5 0,7 0,0 3,7 0,9 0,0 52,0 N.D 23,60 
1,7 0,5 43,5 0,6 0,5 8,6 0,01 N.A 190,0 0,6 27,00 
2,3 0,3 22,7 0,6 0,1 8,1 0,01 0,0 142,0 0,08 21,64 
3,0 0,3 25,9 0,9 0,1 6,7 0,0 0,0 175,0 N.D 24,02 



































0,0 9,6 N.D 2,3 N.D 1,6 N.A N.A 153,1 N.D 25,02 
0,3 2,2 N.D 1,5 N.D 2 N.A N.A 87,2 N.D 27,19 
0,5 4,4 N.D 0,6 N.D 10,1 N.A N.A 50,4 N.D 23,78 
0,9 2,3 N.D 1,4 N.D 67,4 0,5 N.D -120 N.D 22,05 
1,9 2,4 N.D N.D N.D 34,4 0,1 26,2 -32 N.D 23,48 
2,7 1,1 N.D 14 N.A 15,6 0,3 114,2 83,2 23,16 22,19 
3,1 1,1 N.D 0,1 N.D 6,3 0,2 23,5 174,8 N.D 26,22 
3,8 0,8 0,1 0,2 0,5 11,4 N.A 73,1 -111,2 0,04 23,15 
5,0 1,1 8,2 3 0,1 26,5 N.A N.D -90,5 N.D 24,83 
6,6 0,1 0,2 0,2 N.D 0,8 0,4 21,2 -76 N.D 22,82 
7,6 0,5 0 1,4 N.D 1,9 0,1 0,2 220 N.D 22,30 
10,5 0,3 0,1 1 N.D N.D 0,1 0 112 N.D 24,78 
11,6 0,3 32,4 3,2 0,2 0 0 N.D 51 N.A 22,24 
Nota: N.D = Não Detectado (abaixo do limites de detecção). N.A = Não analisado. 
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(mg de COT.L-1) 
Tolueno  
(mg de COT.L-1) 
Etilbenzeno  
(mg de COT.L-1) 
Xileno  
(mg de COT.L-1) 
BTEX totais  
(mg de COT.L-1) 
0,0 N.A N.A N.A N.A - 
0,2 0,01 N.D N.A N.D 0,01 
0,5 0,82 0,72 0,04 0,16 1,75 
1,0 8,6 19,19 2,08 7,59 37,46 
1,7 0,45 3,72 0,87 3,44 8,49 
2,3 0,3 2,96 1,04 4,11 8,41 
3,0 0,4 2,42 1,33 5,39 9,54 




APÊNDICE E – ANÁLISES MOLECULARES PARA O COMBUSTIVEL E10 
 


















0,0 N.A N.A N.A N.A N.A 
0,2 N.A N.A N.A N.A N.A 
0,5 N.A N.A N.A N.A N.A 
1,0 N.A N.A N.A N.A N.A 
1,7 4,8E+6 4,5E+6 1,0E+4 1,2E+4 N.D 
2,3 2,1E+6 2,3E+5 5,6E+3 1,4E+4 N.D 
3,0 2,1E+6 2,9E+5 8,2E+5 2,5E+4 N.D 
  Nota: N.D = Não Detectado (abaixo do limites de detecção). N.A = Não analisado. 
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Receptor de elétrons do metabolismo aeróbio
Receptor de elétrons do metabolismo anaeróbio
Subprodutos metabólicos
H2O
CO2
H2O
CO2
Bactérias Sulfato-
redutoras
Bactérias Nitrito-
redutoras
Archeas
Metanogênicas
Tolueno
Xileno
HS-
S-2
(aq)
Acetato 
Acetato 
temperatura
nutrientes
pH
Acetato 
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